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RESUME 
Kobber er et grundstof, der i forholdsvis små mængder, kan have skadelige effekter på levende 
organismer. Når kobber udledes til akvatiske miljøer, kan det bindes til partikulært materiale i 
vandsøjlen og derefter aflejres i sedimentet. Ophobning af kobber i sedimentfasen øger 
eksponeringen for organismer der lever i og af sedimentet. Vi har valgt at udføre et 
eksponeringsforsøg med polychaeten Nereis virens (Sars 1835). Vi undersøger hvilken 
kobberform, henholdsvis ion- (Cu2+) eller partikelform (Cu2O), der har den højeste 
biotilgængelighed. N. virens blev eksponeret for sediment-associeret kobber ved 
koncentrationen 250 µg kobber / g dw (tørvægt) sediment på ion- eller partikelform af kobber i 
en periode på 10 dage. Der blev udført AAS-målinger på polychaetens tarmvæv og disse 
indikerede at kobber optages i N. virens, idet der var øget koncentration af kobber, efter 10 
dages eksponering, sammenlignet med kontrolgruppen. Der er signifikant forskel på optaget af 
kobber på ion- og partikelform med øget optag når kobberet er på ionform. Herudover kunne vi 
se at der ligeledes var et signifikant større vægttab hos gruppen udsat for ionformen 
sammenlignet med kontrolgruppen.  
 
ABSTRACT 
Copper is an element that can have damaging effects on living organisms, even when present in 
small quantities. When released to aquatic environments it can be bound to particulate 
materials and deposit in the sediment.  Accumulation of copper in the sediment leads to 
exposure to organisms living in and feeding of the sediment. We have chosen to conduct 
exposure experiments with the polychaete Nereis virens (Sars 1835). We study in which state, 
ion (Cu2+) or particulate (Cu2O), copper has the highest bioavailability. N. virens was exposed to 
sediment associated copper in the concentration 250 µg copper / g dw sediment as an ion or a 
particulate in a period of 10 days. We conducted AAS on the tissue from the intestine of the 
polychaete. The results indicated that there is absorption of copper because the concentration 
was higher after 10 days of exposure compared to the control group. Furthermore the 
experiment shows that there is a significant difference of absorption of copper as an ion 
compared to the particulate state and that the ion has a higher bioavailability than the 
particulate. In parallel there was a significant larger loss of weight among the group of ion 
exposure compared to the control group. 
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INDLEDNING 
Hver dag udledes tungmetaller til de vandige miljøer, eksempelvis gennem spildevand fra 
produktioner. Konsekvenserne af sådanne udledninger, afhænger i høj grad af hvilke 
tungmetaller der udledes, da de alle har forskellige egenskaber og dermed også effekter i miljøet 
og på organismerne der lever deri. 
I dette projekt har vi valgt at tage udgangspunkt i tungmetallet kobber. Anvendelserne af 
kobber er mange, lige fra elektriske apparater, varmevekslere og motorer, til vandrør, 
tagdækning, samt dele til skibsmaskiner og køkkentøj. Kobberforbindelser findes desuden også i 
træbeskyttelsesmidler, sprøjtemidler og skibsmaling (Miljøministeriet, 2010). Den største 
udledning af kobber til miljøet er dog fra kulfyrede kraftværker, jern- og stål industrien, den 
øvrige industri samt fra affaldsforbrænding (Miljøministeriet, 2010). 
Da kobber er tungtopløseligt, vil det, når det udledes til de vandige miljøer, ofte binde sig til 
organiske partikler og aflejres i sedimentet på bunden. Dette kan være problem, da sedimentet 
er hjemsted for et utal af organismer, som alle spiller en vigtig rolle i økosystemet. De 
organismer der lever i sedimentet, vil i særlig grad eksponeres for kobberet, da også lever af 
sedimentet, og derfor både eksponeres over kropsoverfladen og via fødevejen. Den høje grad af 
eksponering for sediment-associeret kobber kan føre til bioakkumulering, hvor koncentrationen 
af stoffet ophobes i organismen, således at koncentrationen i organismen kan overstige 
koncentrationen i det omgivende miljø. Bioakkumulering af fremmede stoffer, som eksempelvis 
kobber, kan føre til biomagnifikation, som er opkoncentrering af et stof op gennem de trofiske 
niveauer i fødekæden. Biomagnifikation kan i sidste ende føre til begrænset diversitet og 
ubalancerede økosystemer (Rygg, 1985). 
For at undgå bioakkumulering og biomagnifikation, samt efterfølgende skadelige effekter 
på miljøet, udarbejdes der risikovurderinger for de kemikalier, der udledes hertil. Disse 
risikovurderinger udarbejdes på baggrund af EU’s kemikalielovgivning REACH, ud fra det såkaldte 
”Technical Guidance Document”. Herudfra fastsættes grænseværdier for udledningen af 
kemikalier til miljøet (European Commission, 2003). Der er flere problemer i procedurerne 
omkring risikovurderingen af kemikalier. Et af dem er, at størstedelen af de forsøg der opstilles, 
udføres i vandfasen, hvilket betyder, at der hovedsageligt arbejdes med stoffer på ionform, som 
for eksempel Cu+ eller Cu2+. Dette stammer fra en antagelse om, at ionformen af et stof er mere 
biotilgængeligt end stoffet på andre former for eksempel, kobberoxid og kobber bundet til 
organisk materiale (Newman, 2010) (Beek, et al., 2000). Den større biotilgængelighed af ioner 
for levende organismer kan relateres til at, ioner lettere optages i cellen, på grund ionkanaler i 
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cellemembranen. Permeabiliteten er således større for ioner, end for partikler. Eftersom 
forsøgene fortrinsvis udføres i vandfasen på pelagiske organismer, lægges der ikke tilstrækkelig 
vægt på undersøgelse af sedimentlevende organismer og den eksponering de bliver udsat for, 
ved stofophobning i sedimentfasen. De sedimentlevende organismer eksponeres, som nævnt, i 
højere grad og som følge heraf, akkumulerer de potentielt mere kobber. Det er altså et problem, 
at man ikke kender den faktiske forskel på de forskellige former af stofferne, men blot antager 
hvordan biotilgængeligheden er forskellig. 
Gennem dette projekt undersøger vi biotilgængeligheden af kobber på to forskellige 
former, nemlig Cu2+ (ionform) og Cu2O (mikropartikelform). Dette gøres ved et 
eksponeringsforsøg med den sedimentlevende polychaet Nereis virens (SARS 1835). N. virens er 
et godt eksempel på en af de nedbryderorganismer der opholder sig i sedimentet og lever af det 
organiske materiale heri. N. virens indtager op til flere gange sin egen kropsvægt i sediment 
løbet af en enkelt dag (Kukkonen, et al., 1995) (Selck, et al., 1998) (Selck, et al., 2003). Kobbers 
indflydelse på væksten hos N. virens belyses ligeledes gennem forsøget, på baggrund af 
afvejninger af N. virens før og efter forsøgsperioden. Vi arbejder ud fra forsøgshypotesen om, at 
kobber på ionform er mere biotilgængeligt end kobber på partikelform, ligesom den antagelse 
der bliver gjort under risikovurderingerne. Det skyldes at ioner er mindre end partikler og derfor 
lettere optages i cellerne. Vi har også opstillet en forsøgshypotese i forbindelse med N. virens’ 
vækst, der går ud på, at kobberet kan virke som en stressfaktor, og at de eksponerede ormes 
vægt aftager gennem forsøgsperioden. 
Vores forsøg er opbygget således at 30 eksemplarer af N. virens inddeles i tre grupper á 10 
orme, der hver eksponeres for henholdsvis kobber på ionform, partikelform og derudover er der 
en kontrolgruppe, som ikke eksponeres. Eksponeringsforsøget forløber over 10 dage. Ved 
afslutningen dissekeres ormene, hvor tarmvævet udtages og homogeniseres. Herefter vil 
homogenatet, ved hjælp af en særlig fraktioneringsteknik, opdeles i mindre fraktioner 
indeholdende henholdsvis metalrige granula (cellulært affald (vævsfragmenter, cellemembraner 
og andre cellulære komponenter med ukendt funktion), celleorganeller, varmestabile proteiner 
og varmesensitive proteiner) (Wallace, et al., 2003). En prøve af hvert homogenat, og de 
ovennævnte fraktioner vil herefter blive analyseret ud fra atomabsorbtionsspektrofotometri 
(AAS), hvorved vi kan se om der ophobes kobber i cellerne, samt hvor en sådan ophobning finder 
sted. Ophobningen af kobberet på celleplan er et udtryk for biotilgængeligheden af kobber på de 
to forskellige former. 
Vores projekt henvender sig til studerende med naturvidenskabelig interesse, herunder 
miljøbiologi og økotoksikologi. 
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PROBLEMFORMULERING 
Hvorledes påvirker kobberform (Cu2+, Cu2O) biotilgængeligheden og effekt af sediment-
associeret kobber hos den sediment-levende polychaet, Nereis virens (Sars 1835)?  
 
METODE 
Denne rapport er baseret på et eksperimentelt studie, hvor bioakkumuleringen af to 
kobberformer, hos polychaeten N. virens undersøges, ved et eksponeringsforsøg. Forsøget er 
underbygget af et litteraturstudie af peer reviewed videnskabelige artikler, biologiske- og 
økotoksikologiske grundbøger, samt leksika. Herudover har der undervejs været konsultation 
med professorer, vejledere og laboranter. 
 
SEMESTERBINDING 
Semesterbindingen på 2. semester går ud på at arbejde ”i” naturvidenskaben, således at der 
skabes sammenhæng mellem naturvidenskabelige modeller, teorier og eksperimenter. Dette 
gøres gennem arbejdet med repræsentative eksempler på grundvidenskabelige 
problemstillinger. 
Projektets problemstilling, tager udgangspunkt i en relevant problematik inden for 
miljøbiologi. Problematikken er, at man ved risikovurdering af fremmede stoffer, såsom 
tungmetaller, hovedsageligt udfører toksikologiske tests på organismer i vandfasen. Årsagen til 
at forsøgene udføres på denne måde, stammer fra en antagelse om, at ionformen altid er den 
mest biotilgængelige form af et stof. 
Denne antagelse tager vi, i vores problemformulering udgangspunkt i og undersøger 
gennem miljø- og økotoksikologiske metoder, forskellen i kobbers biotilgængelighed hos N. 
virens, når dette findes på to forskellige former. Der er her tale om naturvidenskabelige 
metoder, eftersom vi opstiller en hypotese om at kobber på ionform er mere biotilgængeligt end 
kobber på partikelform. Denne hypotese undersøges gennem et eksponeringsforsøg, som enten 
vil resultere i en verificering eller falsificering. Grundvidenskaben kommer ind i billedet, idet vi 
søger at forstå de mekanismer, som er afgørende for biotilgængeligheden af et stof. 
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Gennem projektet er der et tæt samspil mellem model, teori og eksperimenter, da opstillingen 
af et økotoksikologisk eksperiment kræver en del teoretisk baggrundsviden, således at unødige 
fejlkilder undgås. Modellen i dette projekt, er forsøgsorganismen N. virens som er en 
brakvandslevende polychaet, der lever i sedimentet. Årsagen til at forsøgsorganismen kan 
fungere som model, er at den er repræsentativ i forhold til et større antal sedimentlevende 
organismer. 
 
LÆSEVEJLEDNING 
Rapporten er opdelt i en teoridel og i en forsøgsdel. Teoridelen indeholder teoretisk 
baggrundsviden, som ligger til grund for metoden omkring forsøgets udførsel og efterfølgende 
resultatbehandling. Derudover er teoridelen også et element til at hjælpe læseren med at få en 
opfattelse af, hvad de forskellige begreber dækker over, således at læseren har samme 
udgangspunkt for rapporten som os. Rapportens anden del omfatter selve forsøget og dets 
udførsel, samt resultater og bearbejdning af disse. 
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KAPITEL I – TEORETISK BAGGRUNDSVIDEN 
ØKOSYSTEMER 
Dette afsnit omhandler økosystemer og er tænkt som en bred introduktion, der giver læseren et 
indblik i definitionen af et økosystem og de komponenter som grundlæggende spiller sammen 
her. Afsnittet skal fungere som baggrund for det kommende afsnit om brakvandsøkosystemer.  
 
Et økosystem er et afgrænset område, hvor samspillet mellem levende organismer og deres 
omgivelser fungerer som en helhed. Fra et biologisk synspunkt, kan et økosystem defineres, som 
samspillet mellem organismer og deres niche. Forskellige økosystemer defineres ud fra de arter 
der karakteriserer dem, for eksempel en skov, en sø eller et hav (Smith, et al., 2006). 
Et økosystem består grundlæggende af tre komponenter kaldet producenter, konsumerer 
og ikke-levende komponenter, som vist i Figur 1. 
 
Figur 1 illustrerer de tre grundlæggende komponenter i et økosystem. Planter, alger og enkelte 
bakterier udgør producenterne. Disse spiller sammen med konsumererne (dyr), som æder 
producenterne og hinanden. Producenter og konsumerer spiller sammen med de abiotiske faktorer som 
omfatter de ikke-levende omgivelser. På figuren ses de som henholdsvis energi fra solen, CO2, O2 og 
H2O. Modificeret efter (Banta, 2010a). 
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Producenterne består af autotrofe organismer, altså organismer der gennem fotosyntese får 
deres energi fra uorganisk kulstof. De er det første led i alle fødekæder, da de ikke har brug for 
andet end abiotiske miljøfaktorer som for eksempel lys, temperatur, pH og næringsstoffer for at 
forøge sin biomasse. Producenterne indbefatter planter, alger og enkelte bakterier. 
Konsumererne er en mere uhomogen gruppe, der består af heterotrofe organismer, det vil 
sige organismer, der får deres energi gennem fordøjelsen af producenter eller andre 
konsumerer. Konsumererne dækker ikke over et enkelt – men mange trin i fødekæden. De 
inddeles traditionelt i herbivorer (planteædere), carnivorer (kødædere) og omnivorer 
(altædende), alt efter hvilken fødetype de æder. Under konsumererne hører også 
dekompositorerne, også kaldet nedbryderne, der lever af dødt organisk stof, som de 
dekomponerer til mindre avancerede organiske forbindelser. Det er her vores forsøgsorganisme 
N. virens hører ind. 
De ikke-levende komponenter, er de omgivelser inden for økosystemets rammer, som 
organismerne lever i. Det kan for eksempel være dødt organisk stof, vand eller jord. 
 
BRAKVANDSØKOSYSTEMER 
N. virens er en polychaet der oftest findes i brakvand i de kystnære områder. For at forstå de 
forhold som eksisterer i disse områder, følger her et afsnit om brakvandsøkosystemer. 
  
 
Brakvandsøkosystemer er helt særlige økosystemer, som findes i kystnære områder, hvor åer 
munder ud i havet. Brakvandsøkosystemer findes oftest ved delvist lukkede kystnære områder, 
hvor saltvandet fortyndes og delvist blandes med ferskvand fra udmundingen af for eksempel 
åer. Dette bevirker at saliniteten i vandet er mellem 0,5 – 24,7 ‰, hvilket kendetegner brakvand 
og brakvandsområder i Danmark (Den Store Danske Encyklopædi). 
I de kystnære områder flyder ferskvand fra åer udelukkende fra land mod havet, mens 
saltvandet flyder begge veje i takt med at tidevandet stiger og falder. Mødet mellem de to vande 
danner en række komplekse strømninger, som varierer i forhold til brakvandsområdets størrelse 
og form. Når vandet fra åerne munder ud i havet, vil den aktuelle hastighed som vandet flyder 
med aftage. Opslæmmet sediment vil derfor aflejres og danne små sedimentbanker. Når 
forurenet ferskvand rammer havet, vil vandet som nævnt sænke hastigheden og det 
opslæmmede sediment hvortil der er bundet kontaminanter, vil sætte sig (Walker, et al., 2006). 
Havet er det største depot for metaller (Walker, et al., 2006). Grundet havets store 
volumen, vil der ske en massiv fortynding af de kontaminanter som udledes heri. Det kan derfor 
være svært at påvise en signifikant effekt af metaller på havet og de organismer der lever i 
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sedimentet her. Helt anderledes er det for ferskvandsområder, hvor fortyndingsgraden vil være 
væsentligt mindre. Metalforurening kan påvirke hele økosystemer, oftest med dramatiske 
konsekvenser for populationerne heri. Derfor ridser vi kort op hvordan et økosystem defineres. 
Vi vil senere komme ind på N. virens rolle i økosystemet. 
 
SEDIMENT 
Vores forsøgsorganisme N. virens tilbringer hele sin levetid i eller på sedimentet. I dette afsnit vil 
vi gennemgå definitionen af sediment, samt de komponenter som det består af. Afsnittet 
kommer også overordnet ind på nogle af de sedimentlevende dekompositorer og deres funktion 
for økosystemet. 
Sediment, også kaldet aflejret materiale, er et udtryk som anvendes om bundmaterialet i 
vandige miljøer. Sediment består primært af uorganiske komponenter, såsom fine sandkorn og 
mineraler. Derudover findes der også en mængde organisk materiale, der typisk vil være en 
blanding af forskelligt dødt organisk stof, mængden af organisk materiale varierer med 
årstidernes variation (Holden, 2005). 
Sedimentet i vandige miljøer danner rammen om nogle særligt tilpassede biologiske 
samfund af dyr, planter og mikroorganismer; de såkaldte dekompositorer. Dekompositionen er 
et vigtigt omdrejningspunkt i økosystemerne da genanvendelsen af næringsstoffer ikke ville 
kunne finde sted uden disse. Dekomposition er nedbrydningen af kemiske bindinger, som er 
blevet dannet ved opbygningen af plante- og dyrevæv (Smith, et al., 2006). Ved 
dekompositionen sker der således en række processer, der oftest indebærer frigivelse af energi 
(oprindeligt fikseret gennem fotosyntesen), CO2 og vand. Den vigtigste proces er dog 
konverteringen af organiske forbindelser til uorganiske næringsstoffer (Smith, et al., 2006). 
For at alle disse processer kan forløbe, er det nødvendigt med en lang række 
dekompositoriske organismer, som aktivt nedbryder de døde dyre- og plantedele. Dette gøres 
gennem blandt andet filtrering, fragmentering, ændringer i fysisk og kemisk struktur, samt 
indtagelse og udskillelse af restprodukter. I princippet fungerer alle heterotrofe organismer som 
dekompositorer, da de gennem fordøjelsen, både nedbryder det organiske materiale, samt 
ændrer dets kemiske opbygning og struktur og til sidst udskiller det i form af affaldsprodukter. 
Til trods for denne betragtning, refereres der typisk til dekompositorer, som organismer der 
lever af dødt organisk materiale. Dekompositorerne kategoriseres normalt i grupper, baseret på 
deres størrelse og funktion (Smith, et al., 2006). Her indgår vores forsøgsorganisme, polychaeten 
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N. virens i gruppen af makrofauna, som er de næststørste invertebrate dekompositorer (Smith, 
et al., 2006). 
De arter der lever i den bentiske zone i vandige miljøer har forskellige fødekilder. De 
fortærer en eller flere af følgende. Parenteserne angiver hvilke organismer der lever af den 
pågældende fødekilde. 
 Plantevæv (planteædere) 
 Levende eller nyligt dødt dyrevæv (kødædere og ådselædere, herunder N. virens) 
 Fluidum fra levende væv (parasitter) 
 Dødt organisk materiale (deposit feeders, herunder N. virens) 
 Opslæmmet organisk materiale, dødt eller levende (suspensionsernæring) 
Størstedelen af de bentiske invertebrater er deposit og suspensions ædere. Her passerer 
sedimentbunden de bentiske dyrs tarmsystem, hvor det uorganiske materiale vil blive sorteret 
fra. 
Fødeindtaget kan være selektivt og ikke-selektivt med henblik på sammensætningen af 
partiklerne og deres størrelse (Rhoads, 1974).  Disse er vigtige i forbindelse med ændringer af 
forholdende i sedimentet. Alle levende organismer i miljøet, ændrer i et eller andet omfang, det 
miljø de lever i, blandt andet ved fødeindtag. 
 
FORSØGSORGANISMEN NEREIS VIRENS, SARS 1835 
I følgende afsnit gennemgås N. virens’ taksonomi, anatomi, oprindelse og levevis, samt 
argumentation for anvendelse af den som forsøgsorganisme. 
 
TAKSONOMI 
Det taksonomiske tilhørsforhold for den sedimentlevende brakvandsorm N. virens er som følger 
i tabellen nedenfor i Tabel 1. 
 
Tabel 1 viser N. virens’ placering i det taksonomiske system. 
Modificeret efter: (Pechnik, 2005) (Hickman, et al., 2008) 
(Fox, 2007) 
Taksonomisk placering af N. virens  
Phylum Annelida (ledorme) 
Klasse Polychaeta 
(børsteorme) 
Underklasse Aciculata 
Orden Phyllodocida 
Familie Nereididae  
Subfamilie  Nereidacea 
Genus Nereis 
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ANATOMI 
N. virens tilhører, som angivet ovenfor, klassen Polychaeta, som er en stor taksonomisk gruppe 
med omkring 10.000 kendte arter hvoraf størstedelen er marine (Hickman, et al., 2008) (Fox, 
2007). N. virens kan nå helt op på 90 centimeters længde, selv om de fleste eksemplarer normalt 
er mellem 15 til 25 centimeter (Banta, 2010b) (Buchsbaum, et al., 1969). Polychaeterne 
forekommer ofte i flere farver såsom rød og grøn, og de kan enten være klare og farvestrålende 
eller mere matte (Buchsbaum, et al., 1969). 
Ydre anatomi 
Kroppen hos N. virens er dorsoventralt (mellem ryg og bug) udfladet og kan ses på Figur 2. 
Kroppen kan opdeles i tre dele. 
 
Figur 2 viser et eksemplar af N. virens (The Scottish Association for Marine Science, 2001). 
 
Forrest findes hovedet, det såkaldte prostomium, der hos N. virens er udstyret med nogle 
forholdsvis avancerede føleorganer, blandt andet lysfølsomme øjepletter, og antenna (tentakler) 
med smags- og følesanser. Munden hos N. virens er muskuløs og sidder ventralt (på bugen). 
Ormens pharynx (svælg) er vendbart, hvilket betyder at indersiden af munden kan krænges ud, 
hvorved et par kraftige hornkæber og små tænder synliggøres. Bagerst på prostomiet findes 
peristomiet, som er et ringformet led, som omkranser pharynxet og støder op til kroppens 
segmenterede del (Buchsbaum, et al., 1969).  
Bag prostomium, altså den midterste del af børsteormen, findes en række ensartede led 
som danner selve kroppen.  Disse segmenter bærer på hver side, et par sidestillede kødede 
udvækster, parapodier, som alle er udstyret med setae (børstehår) (Fox, 2007).  
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Bagest findes pygdiumet, som er smeltet sammen med ormens bageste segment, og som udgør 
en lille hale, hvorpå der, dorsalt (ryg), er placeret en kloak (Fox, 2007). 
 
Indre anatomi 
Den indre anatomi for N. virens er vist i Figur 3. Tarmen hos polychaeterne ses, som et lige 
udstrakt, regionalt specialiseret rør, som starter ved munden i prostomiet og strækker sig 
gennem hele kropslængden til kloakken i pygdiumet. Den penetrerer hvert septum, som er en 
skillevæg mellem vævene, og støttes af både dorsale og ventrale støttemembraner, som fikserer 
den til kropsvæggen (Fox, 2007).  
 
Figur 3 Oversigt over N. virens´ indre anatomi. (Fox, 2007) 
 
Annelidernes nervesystem består overordnet af en dorsal hjerne i prostomiet, og en dobbelt 
ventral nervestreng med parrede segmenterede ganglier og nerver. 
For størstedelen af anneliderne, består blodsystemet af en række rørformede kar, hvoraf 
en del er kontraktile, og fungerer som hjerter, der pumper blodet rundt. Blodsystemet 
indeholder desuden longitudinale blodkar som strækker sig på henholdsvis ormens ventral- og 
dorsalside, og som på siderne har påhæftet parrede segmenterede kar, som forbinder de to 
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longitudinale kar på tværs. Blodet i det dorsale kar løber fra pygdiumet op mod prostomiet, 
mens blodet i det ventrale kar løber i modsat retning.  
 
OPRINDELSE OG LEVEVIS 
N. virens er almindelig i de danske farvande, og findes fra kysten og ud efter. Den er en 
brakvandslevende orm, som dog oftest findes i de lidt saltere dele af de danske farvande. Den 
lever i de øverste lag af det bløde sediment i de tempererede zoner af den nordlige hemisfære 
(Bass, et al., 1972) (Kristensen, 1984).  N. virens graver nogle særlige slimbelagte U-formede rør i 
sedimentet, som de ventilerer med friskt overfladevand, ved at lave bølgende bevægelser med 
kroppen. Disse U-formede rør bruger N. virens til at gemme sig i, i dagtimerne, da N. virens 
hovedsageligt er aktive om natten. Her vrider de sig ud af deres gemmesteder og svømmer eller 
kravler over sandet for at søge efter føde (Hickman, et al., 2008) (Buchsbaum, et al., 1969).  
N. virens er en omnivor orm, som primært æder andre orme og mindre marine organismer. 
Hvis der ikke er nogle byttedyr i nærheden indtager den sedimentet, hvor den får tilført 
næringsstoffer gennem mængden af detritus og de mikroalger som findes heri (Verrill, 1873). 
 
ARGUMENTATION FOR ANVENDELSE AF N. VIRENS SOM FORSØGSORGANISME 
En af årsagerne til at vi har valgt N. virens som forsøgsorganisme, er at det er en forholdsvis stor 
sedimentlevende børsteorm, hvilket giver os gode muligheder for at dissekere tarmvævet fra, og 
analysere dette. Samtidig er ormen dog ikke for stor til at vi, rent pladsmæssigt, kan have et 
repræsentativt antal replikater af ormene til de to forskellige kobberformer. Vi har valgt at have 
ni replikater i hver gruppe, hvilket giver os 27 orme. Derudover har vi en backup-orm for hver af 
de tre eksponeringsgrupper (denne omtales og redegøres for i forsøgsdelen), totalt har vi altså 
30 orme. En anden årsag til vores valg er, at N. virens er en sedimentlevende organisme, som 
blandt andet lever af det organiske materiale der findes i sedimentet. Det betyder at den i 
ganske høj grad vil eksponeres for kobber bundet til det organiske materiale, da den som før 
nævnt æder op til flere gange sin egen vægt i sediment pr. dag (Selck, et al., 2003) (Kukkonen, et 
al., 1995). N. virens var let at anskaffe i et stort antal og er let at kultivere i laboratoriet. Der er 
også gode erfaringer med N. virens på RUC. Blandt andet har lektorerne Anne-Mette Palmqvist 
og Gary Banta arbejdet meget med denne polychaet. 
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BIOTILGÆNGELIGHED 
Følgende afsnit en beskrivelse af hvad biotilgængelighed er og afsnittet kan give læseren en 
forståelse af hvordan vi i rapporten bruger begrebet biotilgængelighed.  
 
Biotilgængelighed er et udtryk for, hvor stor tilbøjelighed et kemisk stof har til at optages i en 
levende organisme (Wahlström, 2003). Biotilgængeligheden af et givent stof, afhænger af flere 
forskellige faktorer, herunder persistens, opløselighed, partikelstørrelse, samt hvilke former 
stoffet kan findes på. 
Persistens er et udtryk for et substrats evne til at modstå nedbrydning i forskellige medier, 
såsom jord, vand, luft og sediment. Stoffer, der ikke kan nedbrydes af bakterier er fuldstændigt 
persistente. Det kan eksempelvis være metaller, såsom kobber. Kobber er, som vi ved et 
grundstof, og kan af den grund hverken opstå eller nedbrydes. Derfor vil persistente stoffer som 
metaller, der indtræder i sediment og jord, opholde sig her i lang tid, hvorfor de 
sedimentlevende organismer er mere udsatte for denne type kontaminanter (Wahlström, 2003). 
De sedimentbundne kontaminanter kan dog blive tilgængelige for de pelagiske organismer igen, 
gennem bioturbation, hvor de på grund af de sedimentlevende organismers aktivitet, hvirvles op 
i vandfasen. Selvom et stof er nedbrydeligt for bakterier, kan det under særlige omstændigheder 
fremstå persistent. Eksempelvis i tilfælde af, at stoffet ikke er tilgængeligt for de bakterier som 
normalt nedbryder det – hvis stoffet ophobes i den anaerobe del af sedimentet, hvor der oftest 
ikke findes bakterier som kan nedbryde (Palmqvist, 2010). Andre stoffer fremstår persistente, 
fordi de i et givent medie vil danne irreversible bindinger, som altså ikke kan nedbrydes 
(Palmqvist, 2010).  
Derudover er opløseligheden også en vigtig faktor i forbindelse med udledning af 
kemikalier til vandmiljøet. Det skyldes at opløseligheden er afgørende for, om et stof vil ophobes 
i vandfasen eller i sedimentfasen, hvilket igen vil være afgørende for, om det er pelagiske eller 
sedimentlevende organismer der eksponeres. 
Udledning af hydrofobe kontaminanter kan således føre til en ophobning af disse i 
sedimentet. Det betyder at hydrofobe kontaminanter i sedimentet kan findes i koncentrationer 
der er langt højere end i det omgivende vand. En ophobning af hydrofile kontaminanter i 
sedimentet, har stor indflydelse på de organismer der lever her. Det skyldes at disse organismer 
oftest lever af det døde organiske stof, hvortil kontaminanterne oftest vil være bundet. Det 
betyder at de sedimentlevende organismer ikke kun vil eksponeres for de upolære 
kontaminanter over kropsoverfladen, men også gennem fødeoptag (Beek, et al., 2000). 
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Som tidligere nævnt, har opløselighed, partikelstørrelse og et stofs form, også stor indflydelse på 
biotilgængeligheden af et stof. Dette kan relateres til cellemembranens struktur, som vil 
gennemgås kort i det følgende på baggrund af Urry, 2008. Cellemembranen har selektiv 
permeabilitet, hvilket betyder at nogle stoffer lettere kan krydse membranen end andre. Det 
skyldes at cellemembranen består af et dobbelt lag af fosfolipider, hvor hver enkelt fosfolipid 
består af et hydrofilt hoved og en hydrofob hale. Fosfolipiderne ligger som vist på Figur 4 med 
halerne mod hinanden, hvilket danner et dobbelt lipidlag, som er hydrofilt mod cellens indre og 
mod omgivelserne, mens membranens indre er hydrofobt.  
 
Figur 4 viser opbygningen af cellemembraner hos eukaryote celler. Phospholipid bilayer henviser til at vi 
har at gøre med et dobbelt lag af fosfolipider. Som det kan ses på illustrationen, ligger fosfolipiderne 
med deres hydrofobe haler mod hinanden, hvilket danner et hydrofobt midterlag i cellemembranen, 
mens de hydrofile hoveder vender henholdsvis ud mod cellens omgivelser og ind mod cellens indre. 
Illustrationen er dog forenklet, da der i cellemembranen også findes kolesterol, ionkanaler og forskellige 
membranproteiner heri (Bioteach, ukendt år). 
 
Dette bevirker at upolære molekyler såsom hydrocarboner, kuldioxid og oxygen kan opløses i 
lipidlaget, og derfor let kan krydse membranen. Det hydrofobe midterlag vanskeliggør den 
direkte passage af ioner og polære molekyler. Årsagen til at ioner har svært ved at passere det 
hydrofobe midterlag i cellemembranen er, at opløste ioner altid vil have en omgivende skal af 
vand, som jo er polært ligesom ionen – dette kan ses på Figur 5. 
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Figur 5 illustrerer opløsningen af natriumklorid i vand. Som det kan ses på figuren, vil de frie ioner begge 
omgives af en ”skal” af polære vandmolekyler, der tiltrækkes af ionernes enten manglende eller 
overskuds-elektron (E-education, ukendt år). 
 
Polære molekyler som for eksempel glukose, passerer kun langsomt gennem et dobbelt lipidlag 
og selv vand, som er et ekstremt lille polært molekyle, krydser ikke membranen særlig hurtigt. 
Det skal dog bemærkes, at cellemembranens dobbelte lipidlag er en af mange 
sikkerhedsforanstaltninger som bidrager til cellens selektive permeabilitet. Proteiner indbygget i 
membranen spiller ligeledes en stor rolle i reguleringen af transport ind og ud af cellen. 
Membranproteiner kan have flere funktioner og kan overordnet inddeles i carrier (bærer) 
og channel (kanal) proteiner. Under channel-proteiner hører transmembranproteiner, som er de 
proteiner der er integreret i cellemembranen, og strækker sig helt igennem membranen, fra 
indersiden til ydersiden af cellen.  De kan agere som ionkanaler, der tillader passage af ioner ved 
passiv transport. Ionerne får lov til at diffundere via disse kanaler, på grund af deres ladning. Da 
proteinet er integreret i membranen, er de hydrofile sidekæder vendt ind mod protein midten 
og de hydrofobe sidekæder vender mod det hydrofobe dobbelte lipidlag – se Figur 6. Carrier 
proteiner transporterer molekyler eller partikler over cellemembranen ved brug af energi fra 
ATP. Bruges der ATP kaldes det aktiv transport (Urry, 2008).  
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Figur 6 viser et udsnit af cellemembran indeholdende et integreret protein. Det dobbelte lipidlag er vist, 
samt angivelser om hvor de hydrofobe og hydrofile regioner af proteinet er. Modificeret efter (Sciens 
Geek ).   
 
EKSPONERING 
Før et kemikalie kan transporteres ind i organismen og over en biologisk membran, kræves det 
at stoffet kan opløses i det omgivende vand og på den måde være tilgængeligt i opløst form 
(Beek, et al., 2000). Sker akkumuleringen via optag fra vand kaldes det biokoncentration og kan 
udtrykkes ved biokoncentrationsfaktoren (BCF) vist i ligning (1) (Beek, et al., 2000). 
 
𝐵𝐶𝐹 =
𝐶𝐹  [𝑛𝑔  𝑘𝑔
−1]
𝐶𝑊  [𝑛𝑔  𝐿−1]
 (1) 
 
 
Her er CF koncentration af kemikaliet i organismen, og CW er koncentration i det omgivende miljø 
(vandet) (Walker, et al., 2006). BCF bruges, når udvekslingen af kemikalier mellem organismen 
og omgivelserne, sker via vandfasen (Beek, et al., 2000).  
Bioakkumuleringen af metaller varierer fra art til art, og fra metal til metal. Det skyldes den 
store forskel i optag og udskillelse hos de enkelte arter, samt eksponeringsvejen og påvirkningen 
fra de miljømæssige parametre (Wallace, et al., 2003). Organismer der eksponeres kontinuerligt, 
vil opnå en steady state koncentration, der repræsenterer det maksimale niveau man forventer, 
ved en given eksponeringskoncentration (Walker, et al., 2006). Bioakkumulationsfaktoren (BAF) 
beskrives som vist i ligning (2). 
 
 
𝐵𝐴𝐹 =
𝑘𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛  𝑖  𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑚𝑒
𝑘𝑜𝑛𝑐𝑒𝑛𝑡𝑟𝑎𝑡𝑖𝑜𝑛  𝑖 𝑓ø𝑑𝑒 (𝑒𝑙𝑙𝑒 𝑟  𝑖𝑛𝑑𝑡𝑎𝑔𝑒𝑡  𝑣𝑎𝑛𝑑 )
 (2) 
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Ved særlige kontaminanter, som metaller, vil føden repræsentere hovedkilden til forureningen 
og derfor vil BAF være en brugbar model til bestemmelse af forureningsgraden i organismen. En 
måde at teste biotilgængeligheden fra fødeoptaget, er at se på mængden af metaller fra 
fødeindtaget i organismens fordøjelsessystem, især i epitelcellerne på overfladen af 
fordøjelseskanalen (Rainbow, et al., 2009). Ved at undersøge metaller i en subcellulær inddeling, 
kan man påvise metallernes interne skæbne og dermed komme med et bud på, hvad der foregår 
under metalakkumulering (Wallace, et al., 2003).  
Bentiske organismer, der lever i forurenet sediment, spiller en vigtig rolle i forbindelse med 
biomagnifikation, som er opkoncentrering af kontaminanter til højere trofiske niveauer i 
fødekæden. Processen omkring biomagnifikation er blevet undersøgt gentagne gange (Rainbow, 
et al., 2006) (Rainbow, et al., 2009) (Ray, et al., 1981). Ved sådanne undersøgelser ser man på, 
hvordan metaller opkoncentreres gennem fødekædens trofiske niveauer, i vævet hos 
predatorene. Rainbow et al. udførte i 2004 en undersøgelse i England, fandt man en population 
af polychaeter (N. diversicolor) der var tolerante over for kobber og zink. Her viste det sig, at 
disse orme havde udviklet et velfungerende fysiologisk forsvarssystem til at opbevare store 
mængder akkumulerede metaller. Dette resulterede i atypiske proportioner af akkumulerede 
metaller i forskellige detoksificerede subcellulære afsnit, ved sammenligning med orme som ikke 
eksponeredes for kobber (Rainbow, et al., 2006). 
Metallers opløselighed i vand, afhænger i høj grad af pH-værdien, da syre kan opløse 
metaller. Man siger at et højere niveau af organisk indhold i jord og sediment, samt højere pH, 
vil bevirke at metaller bindes med stærkere bindinger til sedimentet og på den måde forlænges 
tiden de opholder sig her (Walker, et al., 2006). pH er altså også en af de faktorer det har 
indflydelse på et substrats persistens. Da metaller har en tendens til at klæbe til organisk 
materiale vil de derfor ophobes i sedimentet, og ikke befinde sig i vandfasen, med mindre stoffet 
befinder sig på ionform (Mortensen, 2010). De fleste tests blev som nævnt udført med stoffet på 
ionform, da denne antages at være mest biotilgængelig for levende organismer.  Man har 
desuden fundet ud af, at en formindskelse af partiklens størrelse, ændrer de fysisk-kemiske og 
strukturelle egenskaber af partiklen. Det vil sige at størrelsen har betydning for 
biotilgængeligheden af et stof (Kahru, et al., 2008).  
 
EFFEKTER AF SEDIMENT-ASSOCIERET KOBBER 
Kobber har en høj toksicitet for akvatiske organismer. En forøgelse af baggrundskoncentrationen 
på blot 10-20 % vil være i stand til at hæmme fotosynteseaktiviteten i overfladevand 
(Bjerregaard, 2005). Pesch, 1979 har undersøgt om effekten af kobber afhænger af 
23 
 
sedimenttype. Han undersøgte med en organisme i vand (altså uden sediment), i sand, et mix af 
sand og mudder, og mudder og fandt at LD50 var opnået efter 7,8 dage i vand, 36,6 i sand, 54,5 i 
mix og efter 50 dage i mudder. Dette viser at biotilgængeligheden og toksiciteten afhænger af 
koncentrationen af frie metal ioner (Pesch, 1979). Ved undersøgelse af effekten af et 
kontamineret sediment, benyttes både mortalitet og subletale effekter som parametre for 
toksiciteten. Selvom subletale effekter, som navnet siger, ikke er dødelige, kan de stadig 
indebære store konsekvenser for organismen. Et eksempel på en subletal effekt kan være 
nedsatte motoriske evner, hvilket kan medføre at organismerne hæmmes i at grave sig ned, 
søge føde og/eller deres evne til at undgå rovdyr nedsættes. Dermed bevirker en nedsat motorik 
at organismernes overlevelse vanskeliggøres. Desuden er økosystemet ofte meget afhængigt af 
den rolle de bentiske organismer udfylder. Mange bunddyr hjælper ved bioturbation til iltning af 
sediment og sørger på den måde for at næringsstofferne hvirvles rundt. Mange ser på om 
invertebrater opføre sig atypisk, som indikator for et forurenet sediment. Deres tendens til at 
grave sig ned i sedimentet, påvirkes utrolig let og hæmmes når det er kontamineret (Bonnard, et 
al., 2009).  
En af de konsekvenser som tilstedeværelsen af kobber i sedimentet bevirker, er en 
begrænsning i diversiteten (Rygg, 1985). En reduktion af artsdiversiteten kan i sidste ende have 
alvorlige konsekvenser for økosystemet. Hvis reduktionen bevirker at økosystemet mister dets 
nøglearter (arter som er nødvendige for at det kan opretholde dets funktion), som enten 
nedbrydere eller primærproducenter, vil økosystemet i sidste ende bryde sammen.  
 
KOBBER OG DETS EGENSKABER 
Da vores problemformulering omhandler biotilgængeligheden af kobber, følger her et afsnit som 
skal give et indblik i, hvad kobber er for et stof, samt hvordan og i hvor store mængder det 
optræder i naturen. Efterfølgende kommer der en gennemgang af kobbers biotilgængelighed og 
toksicitet. Afsnittet kommer slutteligt ind på risikovurdering af kemikalier. 
 
Kobber er et grundstof, der har været kendt og anvendt siden oldtiden. Det er et rødligt metal 
med store anvendelsesmuligheder, da det dels er et metal der er let at arbejde med, og som 
samtidig er et af de bedste metaller til at lede elektricitet og varme (Ayres, et al., 2003). Kobber 
findes naturligt i sten, jord, vand og sediment. I det periodiske system, har kobber atomnummer 
29 og en molekylærvægt på 63,55 g/mol. Kobber har oxidationstrinene Cu, Cu+ og Cu2+, Cu3+og 
Cu4+. Valensen er en betegnelse for det antal kemiske bindinger et atom kan danne til andre 
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atomer i et molekyle. Kobber optræder i naturen i valenserne +1 og +2 (Bjerregaard, 2005). Rent 
kobber Cu(0) er meget stabilt, har et smeltepunkt på 1083 °C, men det kan dog opløses i stærke 
syrer som svovl- og salpetersyre (Ayres, et al., 2003) (Ellingsen, et al., 2007). Kobber findes i 
naturen som metal, men de typiske forekomster er som Cu2S, CuS, CuO og Cu2CO3(OH)2 
(Bjerregaard, 2005). Cu2O, som vi blandt andet har valgt at arbejde med i dette projekt, er meget 
stabilt stof, der ikke er opløseligt i vand (Testbourne, 2008). 
Flere rapporter indikerer at der i havvand er kobberkoncentrationer på omtrent 1 µg/L og 
mens højere koncentrationer er målt i kystområder (Ellingsen, et al., 2007). I floder og søer er 
der blevet målt koncentrationer op til 1-10 µg/L. Middelkoncentrationen af kobber i ikke-
forurenet sediment (baggrunds koncentration) varierer mellem 6-80 mg kobber/kg dw (tørvægt) 
sediment (Ellingsen, et al., 2007) (Bjerregaard, 2005) 
Kobber er et sporstof, hvilket betyder at det er essentielt for levende organismer, for at de 
kan udføre deres livsprocesser, såsom fotosyntese og respiration. I store mængder kan kobber 
have en toksisk effekt på levende organismer (Agency for Toxic Substances and Disease Registry, 
2010). For eksempel er der tidligere udført forsøg, hvor kobbers toksicitet blev undersøgt for 
hvirvelløse dyr og fisk. Resultatet af denne undersøgelse var, at de hvirvelløse dyr døde ved ca. 5 
µg/L og fisk ved ca. 30 µg/L (Ellingsen, et al., 2007). Forholdet mellem kobber i essentielle 
mængder og skadelige mængder er skitseret i Figur 7. Det er dog uden koncentrationer og doser 
på, da disse kan variere mellem forskellige arter.  
 
Figur 7 viser teoretisk dosis-respons kurve for varierende effekt af kobber på en population. Den lyse 
søjle indikerer den fordelagtige mængde af kobber. Den gule linje indikerer at mangel på essentielt 
kobber er dødeligt, mens den grønne linje indikerer, at for høj mængde af kobber, ligeledes er dødeligt 
for organismen (Danmarks Miljøundersøgelser, 2009). 
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KOBBERS SKÆBNE I DET AKVATISKE MILJØ 
Det estimeres at naturen årligt tilføres 2,5 tons kobber, hvor to tredje dele af dette tilbageholdes 
i de kystnære havområders sediment. Når metaller, som kobber, udledes til det akvatiske miljø, 
afhænger deres videre skæbne af deres kemiske egenskaber. Metaller der udledes, har tendens 
til at akkumulere i sedimentet (Bjerregaard, 2005). Kobber har høj affinitet for organisk 
materiale, og størstedelen vil i vandmiljøet være bundet til organisk materiale (Agency for Toxic 
Substances and Disease Registry, 2010). Det er metallernes evne til at binde sig til partikler, der 
har betydning for deres skæbne i naturen. De eksisterer i det akvatiske miljø, i en kemisk 
ligevægt mellem frie opløste ioner og bundet til organisk og uorganisk materiale (Bjerregaard, 
2005). Metallernes binding til det organiske materiale vil derved resultere i en 
metalkoncentration i sedimentet, der er mellem 1000 og 5000 gange større end i den 
overliggende vandsøjle (Newman, 2010). I aerobe marine sedimenter bindes kobber særligt til 
jernoxider og til sedimentets organiske indhold. I havvand er det især hydroxy- og 
carbonatkomplekser (Cu(OH)2), (CuCO3) kobber bindes til (Bjerregaard, 2005). På Figur 8, ses en 
illustration af kobbers skæbne i et marint miljø.   
 
Figur 8 viser kobbers skæbne i saltvand. Det er et eksempel på hvordan kobber frigives som ion fra 
skibets bundmaling i saltvand, og spredes i havmiljøet. Det ses eksempler som hvordan den frigivne 
Cu
2+
-ion vil indgå i organiske og uorganiske kobberkomplekser, binde til organisk materiale, 
sedimentere eller optages af pelagiske organismer (Danmarks Miljøundersøgelser, 2009). 
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Forsøg af Bruland et al fra 1991 viste at kompleksbinding af kobber til organiske stoffer er 
dominerende (Bruland, et al., 1991). Vi blev ved samtale med John Mortensen (lektor i kemi, 
Roskilde Universitet) informeret om at sandsynligheden for at kobber på partikelform (Cu2O) vil 
danne kompleksbindinger i sedimentet er meget lille, da denne form er yderst stabil. Dog er der 
sandsynlighed for at ionformen af kobber, vil diffundere fra sedimentfasen til vandfasen, da 
ionen er mere hydrofil.  I de fleste systemer udgør de frie kobberioner mindre end 1 % af den 
samlede kobbermængde (Bjerregaard, 2005).  
I Danmark er der fastsat kvalitetskrav for opløst koncentration af kobber i ferskvand og 
saltvand på 12 µg/L i ferskvand og 2,9 µg/L i saltvand (Miljøministeriet, 2006). Kvalitetskriterier 
for sediment, fastsættes foreløbigt ud fra vandkvalitetskriterierne. Det gør man fordi man har 
antaget at sedimentlevende dyr er lige så følsomme over for kobber som de pelagiske dyr 
(Miljøstyrelsen 1994).  
 
RISIKOVURDERING 
For at sikre at udledningen af tungmetaller og kemikalier ikke beskadiger de forskellige miljøer, 
udarbejdes risikovurderinger for de forskellige stoffer. En risikovurdering er overordnet en 
vurdering af et stofs potentiale for at have en skadelig effekt på mennesker, samt dyre- og 
planteliv i de forskellige økosystemer, og i hvor høj grad der skal tages hensyn til denne 
(Bjerregaard, 2005) (Palmqvist, 2010). 
Risikovurdering af kemikalier og andre fremmede stoffer bliver altid udført på den samme 
måde inden for EU, da den Europæiske Kommission i 2003 udgav The Technical Guidance 
Document (TGD), der har til formål at oplyse omkring de forskellige metoder inden for 
risikovurdering (European Commission, 2003).  I appendiks 1 findes nærmere information om 
TGD’en og risikovurdering af kemikalier. 
 
TRANSPORT OG DETOKSIFICERING AF KOBBER I CELLER 
I dette afsnit beskrives hvordan kobber optages i cellen.  Beskrivelsen er baseret på kobberoptag 
hos mennesker. Det skyldes dels at den litteratur vi har været i stand til at finde inden for 
området, har været meget sparsom, dels at Harris (2000) fremhæver, at der ikke er nogen 
tydelige grænser der adskiller kobbertransport i højere dyrearter fra transporten i bakterier, 
fungi og planter. De overordnede træk i transporten er altså de samme (Harris, 2000). Afsnittet 
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er desuden baseret på kobber på ionform, da vi ikke har været i stand til at finde materiale 
vedrørende optag af kobber som partikel.  (Wang, et al., 2005) opfører   
 
Kobber er som tidligere nævnt et sporstof, som altså er essentielt at få tilført i meget små 
mængder (Walker, et al., 2006). Det skyldes at kobber, på grund af sit redoxpotentiale, er en 
vigtig co-faktor i mange enzymer (Bertinato, et al., 2004). Redoxpotentialet bevirker dog også, at 
kobberet kan have meget toksiske effekter for cellen, hvis det ikke håndteres korrekt (Bertinato, 
et al., 2004). Under normale omstændigheder er der ingen frie kobberioner i cellens indre miljø. 
En akkumulering af kobberioner inden i cellen, vil have fatale konsekvenser (Rae, et al., 1999). 
Årsagen til dette er, at kobberionerne er i stand til at reagere og danne hydroxylradikaler, som 
kan indgå i forskellige reaktioner hvor proteiner, lipider og nukleinsyrer, modificeres ugunstigt 
(Bertinato, et al., 2004). Når nukleinsyrer, som for eksempel DNA, ændres kan cellen ikke 
fungere optimalt, da der herefter vil blive udtrykt forkerte gener og proteiner. Kobberniveauet i 
cellen skal derfor holdes på et niveau der ligger meget præcist mellem underskud og overskud. 
Opretholdelsen af denne balance kaldes kobberhomeostase.  
Når kobber, som et fremmedstof, indføres i en celle, vil det udløse et biokemisk respons. 
Responset inkluderer en masse forskellige processer, udført af forskellige intracellulære 
elementer, dette er beskrevet i det følgende.  
Kobberioner passerer cellemembranen på flere forskellige måder. Det kan enten være ved 
passiv transport gennem cellens ionkanaler, men også ved hjælp af transportproteiner i 
cellemembranen, her er kender man Ctr1 som et kobbertransportprotein. Ctr1 transporterer 
dog udelukkende Cu+-ioner, hvilket betyder, i vores tilfælde at Cu2+-ionerne, skal reduceres til 
Cu+-ioner inden de kan transporteres med Ctr1 over cellemembranen (Harris, 2000).  
Når kobberet er kommet ind i cellen bindes det til kobberchaperoner, som er proteiner der 
transporterer kobberet til specifikke cellulære steder og målområder (Harris, 2000) (Bertinato, 
et al., 2004). Transporten af kobberet til kobberkrævende enzymer foregår umilddelbart efter 
optagelsen og kun en lille del, af det optagne kobber, akkumuleres i cellen (Bertinato, et al., 
2004). Denne mekanisme forebygger akkumulering af kobber. Koncentrationerne af Ctr1 er 
feedback-reguleret af kobber, således at der ved høje mængder absorberet kobber også 
udtrykkes høje mængder Ctr1 (Petris, et al., 2003). 
Inden i cellen findes to ATPaser, som hører under familien af kation-transportører, som ved 
energi fra ATP-hydrolyse, translokerer metal-kationer over dobbelte lipidlag, som 
cellemembraner (Bertinato, et al., 2004). De to ATPaser benævnes ATP7A og ATP7B, og findes i 
trans-golginetværket, i henholdsvis tarmcellerne og i levercellerne, her fungerer de, som en del 
af en sekretionsvej og leverer kobber til inkorporering i metallo-proteiner.  
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Når cellen eksponeres for høje kobberkoncentrationer, vil ATP7A redistribuere sig selv fra trans-
golginetværket til celleoverfladen, hvor den afhjælper cellen med det overskydende kobber, som 
respons på kobberoverbelastning. ATP7B udviser en lignende kobberafhængig translokation til 
nogle cytoplasmiske vesikler som respons på en øget cellulær kobberkoncentration. ATP7B 
flytter kobberet ind i vesiklerne, således at ugunstige reaktioner med kobber i cellen forhindres. 
Hvordan kobberet eksporteres fra cellen, når først, det er kommet ind i vesiklerne, er ikke 
afklaret. Der er dog en teori om at kobberet i vesiklerne exocyteres mens ATP7B returnerer til 
trans-golginetværket (Bertinato, et al., 2004). 
Et andet protein der spiller en vigtig rolle i forbindelse med optagelse og detoksificering af 
kobber, er metallothionein (MT) (Cornelis, et al., 2007). Metallothioneiner er en klasse af relativt 
små proteiner med kapacitet til at binde seks til syv metalatomer pr. protein. De bliver typisk 
induceret af stigende koncentrationer af toksiske metaller, som for eksempel kobber. De kan 
binde disse metaller og derved reducere den tilgængelige mængde af frit metal, som ellers ville 
kunne forårsage skade. MT er meget varmestabile, hvilket ofte udnyttes hvis disse skal isoleres 
fra andre celleorganeller. Dette benyttede vi os af i vores forsøg, da vi ved opvarmning og 
centrifugeringen isolerede disse fra andre proteiner i cellen. Som et led i kroppens 
detoksificering af metaller, kan metallerne inkorporeres i en række forskellige granula (Newman, 
2010).  I vores fraktionering af celledelene, vil granula indeholde kobber, altså et metal og vil 
derfor efterfølgende blive benævnt metalrige granula (MRG). 
 
FRAKTIONERING: TEORIEN BAG METODEN  
I vores forsøg anvender vi en fraktioneringsteknik, til at adskille de forskellige cellekomponenter, 
således at vi kan se, hvor i cellerne at kobberet ophobes. Dette afsnit gennemgår kort 
principperne bag metoden. I forsøget arbejder vi ud fra metoden angivet i (Wallace, et al., 2003). 
 
Fraktionering betyder overordnet isolation og er en teknik, hvor man gennem centrifugering af 
homogeniseret væv, isolerer cellekomponenter baseret på størrelse og densitet. Det første trin i 
en fraktionering, består i at vævsprøven homogeniseres. Derved ødelægges vævscellerne, så det 
bliver muligt at adskille cellernes indre komponenter. Det er lettere at adskille organellerne, hvis 
cellerne er en anelse opsvulmede. Derfor tilsættes en hypo-osmotisk buffer, som bevirker at der 
trænger vand ind i cellen som dermed vil svulme op. Det homogeniserede væv centrifugeres 
herefter ved forskellige temperaturer, tidsintervaller og hastigheder, hvorved cellens organeller 
og subcellulære strukturerer adskilles. Jo højere centrifugeringshastighed (og derved et højere 
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antal g (tyngdeaccelerationen)), des mindre cellekomponenter vil ende i pellet (bundfald). Det 
skyldes at størrelsen af g er et udtryk for antallet af gange tyngdekraften, der centrifugeres ved. 
Da der centrifugeres ved høje hastigheder (op til 100.000 x g) vil centrifugalkraften tvinge de 
tungeste cellekomponenter ned i bunden af centrifugerøret, hvor de vil danne pellets, som 
klæber til rørets bund. Her vil de separeres på baggrund af deres størrelse og densitet. Det 
betyder, at ved forskellige centrifugeringshastigheder og tidsintervaller, vil forskellige størrelser 
af partikler altså blive separeret. Store dele, såsom cellemembraner bundfældes ved lav 
hastighed, mens mindre komponenter som for eksempel mitokondrier, kræver en høj hastighed 
og længere centrifugeringstid (Caprioglio, ukendt år). Ved fraktionering, centrifugerer man 
gentagne gange – både supernatant og pellet – for at kunne isolere næsten alle 
cellekomponenter fra hinanden. Dog kræver det, at pellet opløses i for eksempel TRIS-buffer, før 
denne kan gencentrifugeres (Wallace, et al., 2003) (Nurse, 2008). 
WALLACE ET AL. 2003 
I dette afsnit gennemgås Wallace et al’s publicerede toksikologiske forsøg med baggrund i 
artiklen ”Subcellular comparmentalization of Cd and Zn in two bivalves. I. Significance of metal-
sensitive fractions (MSF) and biologically detoxified metal (BDM)”. Resultaterne er relevante for 
projektet, da vi kan sammenligne disse med vores egne i diskussionen. 
 
Wallace et al. udførte i 2003 et forsøg, der undersøger hvorledes metal detoksificering forløber 
på et subcellulært niveau, hvor cellen fraktioneres og undersøges i forskellige afsnit. Det er dette 
forsøg, der har inspireret os til at anvende fraktioneringsteknikken i vores forsøg. Deres 
undersøgelser blev baseret på et eksponeringsforsøg, hvor to forskellige arter, en filter-feeder 
(Potamocorbula amurensis) og en deposit-feeder (Macoma balthica) blev eksponeret for to 
forskellige metaller i saltvand (20 ‰), 3,5µg/L cadmium og 20,5 µg/L zink over 14 dage. Ved 
afslutningen af forsøget undersøgtes de forskellige fraktioner, resultaterne for M. balthica er 
angivet i det følgende. Wallace et al. fandt at 50 % af de akkumulerede metaller var ophobet i 
fraktionen med cellulært affald, mens 20 % fandtes i enzymer og 12 % i organeller. Metallerne 
(Cd og Zn) viste sig at akkumulere forskelligt når det gjaldt de varmestabile proteiner (MT) og de 
metalrige granula (MRG). Cd fordelte sig således at der var 4 % i MT og 14 % i MRG, mens Zn 
fordelte sig så der var 5 % i MT og 5 % MRG. 
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AAS: TEORIEN BAG METODEN 
Afslutningsvist anvender vi AAS-målinger til at måle koncentrationen af kobber, i de enkelte 
fraktioner. I det følgende afsnit gennemgår vi den teoretiske baggrund for målemetoden. 
 
AAS er en forkortelse af atomabsorptionsspektrofotometri og bygger på atomabsorption. Ved 
AAS-målinger, måles den lysenergi, der absorberes af atomerne når disse eksciteres, hvilket er et 
udtryk for, mængden af metallet i den pågældende prøve. Atomabsorptionsspektrofotometeret 
består af fire dele; en metalspektrallampe, en flamme (brænderhoved), en monokromator og en 
detektor. Opbygningen af et atomabsorptionsspektrofotometer ses på Figur 9 
 
Figur 9 viser en illustrativ beskrivelse af AAS-maskinens opbygning. Her ses de forskellige 
bestanddele, og prøvens detektionsvej. 
 AAS-måling benyttes til bestemmelse af metalkoncentrationer i en vandig opløsning og kan 
anvendes på alle metalliske grundstoffer – metoden er især nyttig til bestemmelse af 
tungmetaller. Atomabsorptionsspektrofotometeret har følgende detektionsgrænser for kobber: 
4 ppb til 20 ppb på grafitovn og fra 0,5 ppm til 20 ppm ved flamme (Winding, 2010). Fælles for 
begge teknikker, er at de metaller man ønsker at måle på skal bringes på ionform, før de 
tilsættes atomabsorptionsspektrofotometeret, hvor de bliver bragt på atomform. Prøven bringes 
på ionform, således at alle metallerne bliver opløst inden prøverne kan måles på AAS. Denne 
ionisering, også kaldet oplukning, foretages ved at klargøre prøverne og placere dem i et 
rotorhoved. Rotorhovedet sættes i en speciel mikroovn (af mærket Milestone), hvor prøverne 
opvarmes til en høj temperatur ved max. 650 W og herefter nedkøles igen. Se appendiks 5 og 6 
for klargøring af prøver til AAS. 
Ved selve målingen vil lyskilden (lampen) ekscitere atomet og når atomet forlader 
grundtilstanden, kan lyset der absorberes, måles på detektoren. Lampen der eksciterer atomet, 
er specifik for det enkelte, metal der måles på. Den traditionelle metode er flammeteknikken, 
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hvor man forstøver en opløsning af metallet og sprøjter prøven ind i flammen. Her er det 
forbrændingen af prøven i flammen, der får metal-ionerne til at gå på atomform. 
Ved AAS måler man, hvor meget energi der forsvinder fra lysstrålen, når lyset passerer 
gennem flammen med prøven. En reduktion af lysenergien vil afhænge af koncentrationerne af 
metalatomerne på gasform i flammen, og derved er det lysabsorptionen der måles på. Lyskilden 
stammer fra en hul-katodelampe, og der anvendes en særlig lampe til hvert metal der ønskes 
undersøgt. Herved opnås en målemetode, der er specifik overfor det metal man undersøger. Jo 
højere koncentration metallet er til stede i, des højere absorption vil kunne måles på AAS’en. 
Flamme-teknikken er, som nævnt, den traditionelle metode. Metodens følsomhed og 
detektionsgrænse kan dog forbedres ved benyttelse af en flammeløs teknik. Her udskiftes 
flammen med en anden atomiseringsenhed, som for eksempel en grafitovn. Her sker 
atomiseringen ved varmeenergi fra et lille grafitrør der opvarmes elektrisk, ved at sende 
elektricitet direkte gennem røret. Der er tale om meget høje strømstyrker på op til 500 ampere 
og der opnås temperaturer på op til 3000 °C. Ved en sådan måling sprøjtes prøven direkte ind i 
røret, inden det opvarmes.  
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KAPITEL 2 – EKSPONERINGSFORSØG 
Denne del af rapporten omhandler metoden omkring vores eksponeringsforsøg. Afsnittet er med 
til at besvare problemformuleringen, eftersom det er her vi går ind og direkte undersøger 
samtlige delspørgsmål fra denne. Gennem forsøgsperioden har vi selv fremstillet alle anvendte 
opløsninger, heriblandt HCl, NaOH og TRIS-buffer, samt sænket saliniteten i vandet. Alt arbejde i 
laboratoriet er udført af gruppen selv, med konsultation og vejledning fra vores vejledere og 
laboranter.  
 
AFHENTNING OG AKKLIMATISERING AF N. VIRENS 
Til forsøget anvendes 30 eksemplarer af N. virens importeret fra Holland via Jan & Bo’s 
lystfiskershop i Roskilde. Forsøgsorganismerne er transporteret fra Holland i bil og har under 
transporten været pakket i poser med et ukendt antal orme og vand med ukendt salinitet. I Jan 
& Bo’s lystfiskershop har N. virens været opbevaret i en kummefryser ved 5 °C og med en 
salinitet på ca. 35 ‰ (målt uden kalibrering) – her lever ormene altså i mørke døgnet rundt. 
Den 17. marts 2010 afhentede vi 80 eksemplarer af N. virens hos Jan & Bo’s lystfiskershop, 
således at der var ekstra orme til rådighed til øvelse af dissektionsmetoden, samt hvis nogle af 
ormene skulle dø, eller blive ædt under akklimatiseringen. Risikoen for at N. virens æder 
hinanden, øges hvis densiteten af orme er for høj, eller der er utilstrækkeligt med føde. Ormene 
blev transporteret fra Jan & Bo’s lystfiskershop i plastbøtter uden vand, og kørt direkte til 
Roskilde Universitet, hvor de med det samme blev fordelt i 10-liters akvarier med 10 stk. i hver. 
Akvarierne indeholdt ca. 3 cm sediment som var indhentet ved Munkholmbroen ved 
Isefjord mellem Roskilde og Holbæk d. 3. marts 2010, koordinaterne er: 
(55°40'23.53"N11°48'45.74"E) (Bjerregård, ukendt år). Sedimentet blev sigtet til 1000 µm, 
hvorefter det blev nedfrosset til -20 °C i minimum 24 timer, for at dræbe eventuel mikrofauna, 
som kunne have påvirket forsøgsresultaterne. Det organiske indhold i sedimentet blev bestemt 
til at være gennemsnitligt 0,534 % se appendiks 4. Det ville have været at foretrække, at det 
organiske indhold var mellem 1-3 %, men som nævnt i afsnittet om sediment, vil det organiske 
indhold altid være lavere, på denne årstid. Det skal dog nævnes, at vi var nødt til at lave hul 
gennem 15 centimeter is, for at kunne opsamle sedimentet, så det var svært at undgå at komme 
til at indsamle det samme sted fra. 
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I hvert akvarium var der ca. 7 L vand med en temperatur på 17 °C og saliniteten var ca. 17 ‰ 
(refraktometeret var svært at aflæse). Saltvandet blev oprindeligt hentet på DMU og havde en 
salinitet på 35 ‰. Vi fortyndede vandet fra DMU med demineraliseret vand, indtil vi opnåede en 
salinitet på 17 ‰. Årsagen til at vi valgte at sænke saliniteten til 17 ‰ var, at der tidligere er 
udført succesfulde forsøg på RUC ved denne salinitet (Christensen, et al., 2002) (Rewitz, et al., 
2004). Herudover var der tilkoblet luftpumpe med iltsten til hvert akvarium. Der var gennem 
hele forsøgsperioden en lys/mørke cyklus på 12/12 timer. 
To gange i løbet af akklimatiseringsperioden (d. 19. og d. 30. marts), gav vi hvert akvarium 
to rejer, klippet i små stykker, så de var tilgængelige for vores orme. Denne tilsætning af føde 
valgte vi, for at undgå at N. virens åd hinanden, da det organiske indhold i sedimentet, som 
nævnt, ikke var særligt højt.  
 
FREMGANGSMÅDE 
N. virens akklimatiserede under ovenstående forhold i 29 dage, før vores eksponeringsforsøg 
blev sat i gang. Som forberedelse til eksponeringsforsøget udførte vi to pilotforsøg. Det skyldes 
at vi i samråd med vores vejledere oprindeligt havde planlagt at tage udgangspunkt i en 
koncentration på 1000µg kobber /g dw sediment. For at sikre os, at kobberkoncentrationen ikke 
ville være letal for vores forsøgsorme, valgte vi altså at udføre to pilotforsøg. Inden vi kunne 
påbegynde vores pilotforsøg skulle sedimentet tilsættes de to kobberformer, se afsnittet om 
spiking nedenfor. 
 
SPIKING 
Spiking betyder kort fortalt, at ”blande et stof (fuldstændigt) med et eksperimentelt substrat” 
(Northcott, et al., 2000). Det er denne metode vi anvender, når vi skal sørge for at vores to 
kobberformer er ophobet i sedimentet, således at vores eksemplarer af N. virens eksponeres så 
ensartet som muligt. Det er vigtigt at blandingen af kobber og sediment er homogen, således at 
vores forsøgsorganisme ikke har mulighed for at æde udenom kobberet. 
 
Pilotforsøg 1 
I dette forsøg spikede vi 200 g dw sediment med kobber på ionform, således at sedimentet 
havde en koncentration på 1000µg kobber/g dw sediment. Ved denne spiking opløste vi først 
5,3644 g CuCl2 i 10 mL 0,5 M HCl for at få kobberet på ionform. Denne opløsning overførte vi til 
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to beholdere med sediment (5 mL opløsning til 100 g dw sediment), og omrørte grundigt med en 
ske. Hver beholder, blev tilsat et eksemplar af N. virens fra et af akvarierne, samt luftpumpe med 
en kanyle og parafilm for at undgå fordampning. De to orme fik lov til at stå ved denne 
koncentration i syv dage, hvorefter vi måtte konstatere at de begge var døde. Vi vidste dog ikke 
hvilken dag de døde, da vi var væk i påsken. Da vores forsøg oprindelig var planlagt til at strække 
sig over ti dage, valgte vi at opstille endnu et pilotforsøg, denne gang med halvt så høj 
kobberkoncentration, og med en mindre mængde HCl. 
 
Pilotforsøg 2 
I dette forsøg spikede vi 400 g dw sediment med kobber på ionform, således at 
kobberkoncentrationen i sedimentet blev 500 µg/g dw sediment. Til denne spiking anvendtes 
0,5340 g CuCl2. Vi lavede om på beregningerne i forhold til sidst, således at vi brugte en mindre 
mængde saltsyre (0,5 mL) til at opløse vores CuCl2 i. Det skyldes uvisheden om, hvorvidt det var 
kobberkoncentrationen eller mængden af saltsyre der var letal for ormene i pilotforsøg 1. Denne 
gang blev ormene eksponeret i fire dage, og vi kunne denne gang konstatere at den høje 
kobberkoncentration var letal for begge vores orme. Vi antog at det ikke skyldtes saltsyren, da 
pH-værdien efterfølgende blev målt til 8,30 og 8,31, og disse pH-værdier ikke skulle være letale 
for N. virens (Selck, 2010). Vi kunne, udover at have målt pH-værdien, også have målt saliniteten. 
Denne salinitetsmåling undlod vi, da vi antog at den lave mængde HCl (0,5 mL) kun ville fungere 
som trace amount og dermed ikke ville have en betydelig effekt på saliniteten.   
 
EKSPONERINGSFORSØG  
Eftersom vi ikke havde tid til at lave et pilotforsøg med en kobberkoncentration lavere end 500 
µg kobber/g dw sediment, besluttede vi, at gå ned på en koncentration på 250 µg kobber/g dw 
sediment. Det skyldes at vi ville være sikre på at så mange orme overlevede som muligt, så vi 
havde tarmvæv at måle kobberkoncentrationen på, når eksponeringsdelen var overstået.  
SPIKING TIL EKSPONERINGSFORSØG 
Ved spikingen til vores eksponeringsforsøg var målet at få en koncentration på 250 µg af 
henholdsvis Cu2+og Cu2O pr. gram dw sediment. 
 
Fremgangsmåde til spiking 
Sediment fra to poser (ca. 5 kg) var sigtet til 500 µm. Disse sedimentposer havde først været 
nedfrosset ved -20 °C og dernæst optøet ved stuetemperatur. Vi omrørte sedimentet i en stor 
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bøtte med en ske, indtil vi opnåede en homogen blanding med konsistens som cremefraiche. 
Med et kalibreret pH-meter måltes pH af sedimentet. pH = 7,58. 
Der afvejes 1,370 kg, af den homogene sedimentblanding i to bægerglas på henholdsvis 
2000 og 3000 mL. Herudover afvejes der 1,370 kg i en plastbøtte af ukendt størrelse. Da vi har 
10 orme i hver gruppe, som hver skal have 100 g dw sediment, afvejes 1,370 kg ww (vådvægt) 
sedimentblanding, svarende til 1000 g dw sediment (se appendiks 2). 
 
Spiking med ionform (Cu+) 
Til 3000 mL bægerglasset tilsatte vi 6,7 mL af en stam-opløsning bestående af CuCl2∙2H2O og 0,5 
M HCl. Denne kobberion-stamopløsning fremstillede vi således: 
0,3727 g CuCl2 blev afvejet i vejebåd og hældt i en 10 ml målekolbe, gennem en tragt, som 
vi skyllede med 0,5 M HCl (både vejebåd og tragt blev skyllet). Herefter fyldte vi 0,5 M HCl i 
målekolben, til 10 mL mærket. Proppen blev sat på og kolben vendtes omhyggeligt, til alt CuCl2 
var opløst. Opløsningen sattes på køl ved 5° C indtil brug. Herefter blev 6,7 mL af stam-
opløsningen opsuget fra målekolben med en 5 mL automatpipette. De 6,7 mL tilsattes 
sedimentet i 3000 mL bægerglasset. Der blev ikke omrørt og bægerglasset blev dækket med 
alufolie.  
 
Spiking med partikelform (Cu2O) 
Til 2000 mL bægerglasset tilsatte vi 0,281g Cu2O (afvejet af laborant Anne-Grete Winding).  Vi 
hældte Cu2O fra vejebåden direkte ned i de 1000g dw sediment. Det resterende Cu2O i vejebåd 
blev, med så lidt demineraliseret vand som muligt, skyllet ned i sedimentet. Der blev ikke omrørt 
og bægerglasset blev dækket med alufolie. 
Kontrol 
Plastbøtten af ukendt størrelse skulle indeholde samme mængde sediment, som det spikede 
sediment, da det skulle anvendes til kontrolforsøget. Plastbøtten blev derfor ligeledes dækket 
med alufolie. 
De to bægerglas og bøtten stod på rystebord i 24 timer og efterfølgende målte vi pH, se Tabel 2. 
 
   
 
   
Gruppe Kontrol Cu2O Cu
2+ 
pH 7,51 7,90 7,56 
Tabel 2 viser de målte pH-værdier, efter spikingen. 
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Figur 10 er en oversigt over gruppe- og puljeinddelingen i eksponeringsforsøget. Gruppe I og P har en 
kobberkoncentrationen 250 µg kobber/ g dw sediment. Gruppe K indeholder ikke kobber. 
FORSØGSOPSTILLING 
Til forsøgets eksponeringsdel benyttede vi 30 stk. 400 mL bægerglas med en diameter på 6,9 cm 
og en højde på 13 cm. Hvert bæger skulle formelt have været tilsat 136,98g ww sediment (se 
appendiks 2). Vi kunne dog kun afveje 135 g ww sediment, da vægten i laboratoriet 16.1, kun 
kunne afrunde til nærmeste fem gram. Vi fyldte de 30 bægerglas med kobberspiket sediment (i 
forhold til grupperne) og fyldte dernæst saltvand med salinitet på 17 ‰ op til to tredjedele af 
bægerets højde. Bægerne var under hele forsøgsperioden dækket til med parafilm for at undgå 
fordampning af vandet og de var ligeledes tilkoblet luft. Luften tilførtes ved luftpumpe, med en 
slange, tilkoblet en kanyle.  
 
Gruppe- og puljeinddelingsmetode 
Inden vi inddelte ormene i grupper og puljer, udtog vi 30 orme fra akvarierne og fordelte dem i 
plastbøtter, der var markeret med numrene 1-32, indeholdende saltvand med en salinitet på 17 
‰. Her lod vi dem være i karantæne med parafilm over bægerets top for at mindske 
fordampningen og tilkoblet luft i 24 timer. Derved undgik vi ved den efterfølgende vejning, at 
tarmene indeholdt sediment, og derved mindskedes sandsynligheden for at vi ville få ukorrekte 
vejeresultater. Hver enkelt orm blev taget op med hænderne (iført engangshandsker) og 
overført til en papirserviet som opsugede det overskydende vand. Herefter overførtes ormen til 
en petriskål stående på en kalibreret vægt. Ormens vægt og nummer blev noteret og ormen blev 
forsigtigt ført tilbage til sin plastbøtte. Herefter kunne vi inddele ormene efter størrelse og vægt 
i de tre puljer under hver gruppe (Figur 10).  
 
  
Gr. I (ion, Cu2+) 
 
Gr. P (partikel, Cu2O) Gr. K (kontrol) 
  
P
u
lje    1
                2
               3
 
Backup Backup Backup 
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For at sikre at udgangspunktet for forsøget var så ensartet som muligt, fordeltes ormene således 
at de ni største orme kom i hver deres pulje, de ni næststørste i hver deres pulje, og de ni 
mindste i hver deres pulje. De tre sidste blev tilfældigt fordelt i backupglassene. Se appendiks 3 
for data for inddeling i puljer efter vægt. 
De tre backups (én pr. gruppe) skulle fungere som udskiftningsmulighed. Det kunne for 
eksempel være i tilfælde af at en orm ikke gravede sig ned i sedimentet, en time efter 
tilsætningen til bægerglasset, da dette kunne være tegn på at den ikke var rask. Det kunne også 
være i tilfældet af, at en puljeorm døde, således at der stadig var tarmvæv fra tre orme pr. pulje. 
Ormene stod herefter i hvert deres glas ved 17 °C med en lys/mørke rytme på 12/12 timer. 
Under eksponeringsforsøget blev forsøgsormene ikke fodret med rejer, da N. virens er i stand til 
at leve af det organiske materiale i sedimentet. Så længe vi ikke fodrede dem, kunne vi næsten 
sikre os at der skete en eksponering gennem fødevejen, da ormene gerne skulle æde det 
organiske materiale hvortil kobberet var bundet. Det organiske indhold i sedimentet sigtet til 
500 µm (det som anvendtes under selve eksponeringsforsøget) blev udregnet til gennemsnitligt 
0,907 % (se appendiks 4).  
Efter spikingen var det vores plan, at vi ville fryse nogle sedimentprøver fra hver af de tre 
grupper ned, så vi kunne måle startkoncentrationen af det spikede sediment ved hjælp af AAS. 
På denne måde ville vi kunne finde ud af eventuelle afvigelser i forhold til vores mål på 250 µg 
kobber / g dw sediment. Vi glemte dog at udtage disse prøver, så al sedimentet blev overført til 
ormenes bægerglas. Vi har derfor ingen startkoncentrationer for de tre grupper. Vi udtog dog en 
prøve af sedimentet fra hver af de tre grupper, da forsøget blev afsluttet, og gemte det i 
fryseren ved -20 :C indtil vi skulle måle på AAS’en. Denne koncentration betegnes tend (slut 
koncentrationen). Forsøgsopstillingen kan ses på Figur 11. 
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Figur 11 viser vores forsøgs opstilling. Yderst til højre ses kontrolgruppen, i midten er sedimentet 
eksponeret med kobber på ionform og yderst til venstre er kobber på partikel-form. 
 
AFSLUTNING 
Ved forsøgets afslutning blev vandet forsigtigt hældt fra bægeret, så sedimentet blev forstyrret 
mindst muligt. Ormen fra bægeret blev med hænderne (iført handsker) overført til et andet 
bæger med saltvand (17 ‰) for at skylle ormen for sediment. Efter skylning, placerede vi ormen 
i en plastbøtte, med saltvand (17 ‰) hvor ormen gik i et døgn, for at dens tarm skulle tømmes 
for fækalier. Efter dette døgn blev ormene vejet, på samme måde som ved forsøgets start og 
herefter ført tilbage til deres bøtter med saltvand (se Figur 12). Efter vejning blev samtlige orme 
dissekeret, dog ikke kontrolgruppens backup. Ved dissektionen udtog vi to tredjedele af hver 
enkelt orms tarm. Tarmene blev, sammen med de andre tarme fra samme pulje, overført til et 
eppendorff-rør og nedfrosset ved -80 °C, indtil vi skulle homogenisere, fraktionere og måle AAS.  
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Figur 12 viser en orm der bliver vejet på kaliberet vægt 
 
DISSEKTION 
Hver enkelt orm blev lagt på en frossen oasisplade, hvis funktion var at bedøve ormen. Ormen 
fastholdtes, ved at lægge en papirserviet over dens midterparti og holde den med en hånd. 
Herefter satte vi en dissektionsnål ned gennem ormen, mellem dens fjerde og femte segment. 
Her anvendte vi servietten til at opsuge den væske, som fremkom når vi stak hul på ormen. 
Herefter klippede vi ormen op med en saks, startende fra det lille hul, som fremkom da vi stak 
nålen i ormen. Herefter klippede vi ormen ned langs dorsalsiden mod pygdiumet. Det var vigtigt 
at vi kun klippede i det øverste lag af ormen, således at vi ikke klippede i ormens tarmvæv. 
Efterhånden som vi klippede ormen op, kunne vi fiksere den med dissektionsnåle.  
Da vi havde åbnet ormen i lidt mere end to tredjedele af dens længde, udtog vi tarmvævet 
og overførte det til et eppendorff-rør, som var mærket med gruppe- og puljenavn. Vi udtog 
tarmen, ved at holde den fast med en pincet og forsigtigt klippe den fri med dissektionssaksen. 
Tarmen fremstod meget grønlig af udseende og varierede fra lys gullig til meget mørkegrøn. Den 
mørke variation af farven kunne skyldes, at der stadig var lidt sediment i tarmen. Tarmen hos N. 
virens går, som nævnt i teoriafsnittet, fra ormens pharynx til kloakken og ligger i et symmetrisk 
zigzagmønster, hvor den er fikseret i begge sider. Tarmen blev, så vidt muligt, udtaget i ét stykke, 
og vi fandt da også ud af at dette kunne være en fordel, da man på den måde nemmere fik alt 
tarmvævet med. På Figur 13 ses et eksemplar af N. virens der er opklippet med 
dissektionssaksen. 
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Figur 13 viser et eksemplar af N. virens under dissektionen. Ormen er her klippet op med 
dissektionssaksen og nåle er fikseret parvis. Tarmvævet ses som det lysegrønne zigzaggede væv.  
 
 
Det var vanskeligt at udtage hele tarmen, da ormens bredde svandt ind ved halen. Det var vigtigt 
at der, så præcist som muligt, blev udtaget den samme mængde tarm fra alle ormene (i forhold 
til deres størrelse). Vigtigheden af præcisionen skyldtes at akkumuleringen af fremmede stoffer 
kan variere gennem hele tarmen, og at dissektionen skal være ensartet for alle grupper. N. virens 
tarmvæv blev nedfrosset til -80:C indtil homogenisering og fraktionering dagen derpå. 
Årsagen til, at vi valgte at analysere lige netop tarmvævet var, at kobberet formentlig ville 
optages gennem føden, og derfor opkoncentreres i netop tarmcellerne. Derved ville en eventuel 
ophobning af kobberet kunne spores ved AAS-måling. Ophobningen ville sandsynligvis ikke 
fremgå hvis vi havde valgt at homogenisere og analysere hele ormen, da koncentrationen ville 
være lille i forhold til væv. Vi kunne også have valgt at måle på N. virens’ ekskrementer, men 
konsistensen af disse er ikke særlig fast og de falder derfor let fra hinanden, i forhold til 
ekskrementer fra andre polychaeter (Selck, 2010). Derudover ville ekskrementerne ligge i 
sedimentet og være vanskelige at adskille herfra. Det ville være ideelt, hvis vi målte 
kobberkoncentrationen i både vand- og sedimentfasen, samt i tarmvæv og ekskrementer. Dog 
ville alle disse målinger være alt for omfattende i forhold til vores korte forsøgsperiode, derfor 
målte vi kun AAS på sediment og tarmvæv. 
 
FRAKTIONERINGSTEKNIK 
Fraktioneringen blev udført over to dage. I tidsrummet mellem hver centrifugering, samt mellem 
fraktioneringen og AAS-målingerne stod prøverne på is. Hvis prøverne skulle vente til næste dag, 
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blev tarmfraktionerne frosset ned til -80 °C. Vi startede med at navngive vores glas, efter et 
system som vi selv udviklede. 
Det optøede tarmvæv fra N. virens blev overført fra eppendorff-rørene til 9 stk. 15 mL 
glasrør, markeret med gruppe, pulje og nummer efter vores system. Her tilsatte vi 20 mM kold 
TRIS buffer (pH 7,6) i forholdet 1:10 (væv til buffer) og dette homogeniserede vi med en 
vævshomogenisator i 30 sekunder ved medium hastighed. Dette blev gjort for de ni 15 mL 
glasrør (tre for hver gruppe). Herefter udtog vi en mindre mængde homogenat (1,9 mL) til 
fraktioneringsproceduren, og resterne blev anvendt til AAS-målinger af homogenat. Partikel 
pulje 3 var dog mindre end alle de andre prøver, da den kun indeholdt væv fra to orme. Der var 
derfor ikke nok homogenat til at udtage så stor en prøve – derfor udtog vi kun 1,5 mL fra denne. 
Der blev ikke lavet fraktionering på vores kontrolgruppe, da vi ikke forventede at se noget 
kobberindhold i denne gruppe – vi målte altså udelukkende AAS på homogenatet.  
 De 1,9 mL homogenat blev overført til 8 mL centrifugerør og centrifugeret ved 4 °C og 1450 
x g i 15 min. Resultatet af denne centrifugering var to faser; et fast bundfald, som klistrede sig til 
bunden af glasset, kaldet pellet 1 (P1), indeholdende vævsfragmenter (såsom cellemembraner 
og metalrige granuler (MRG)). Den anden fase var supernatanten (S1) som indeholdt cytosolet. 
Da der kun kunne anvendes 10 huller (af de 16) i centrifugerotoren, centrifugerede vi 3 
vævsprøver ad gangen, med en ”makker” som vejede præcis det samme som selve replikatet. 
Makkeren blev sat direkte overfor replikatet, da der skulle være ligevægt når der blev 
centrifugeret. Makkerens vægt blev tilpasset replikatets, ved at fylde et tilsvarende centrifugerør 
TRIS-buffer indtil vægten var den samme.  
Med automatpipette overførte vi S1 til et nyt centrifugerør. Heri fyldte vi 5,5 mL TRIS-
buffer, da vi efter samtale med laboranter, fik at vide at der var risiko for at centrifugerøret, 
kunne klappe sammen, som følge af centrifugeringen ved 100.000 x g. Dette fandt vi dog senere 
ud af ikke var nødvendigt, da vi indlagde en særlig pakning i centrifugerøret, hvis funktion var, at 
stabilisere røret, således en sammenklapning var umulig. 
Altså blev S1 (fortyndet med 5,5 mL TRIS) centrifugeret ved 100.000 x g i 60 min ved 4 °C. 
Her var slutprodukterne S3 indeholdende cytosol og P3 indeholdende organeller (nukleus, 
mitokondrier og mikrosomer). S3 overførtes til 15 mL glasrør (med låg), som opvarmedes til 80 
°C på en varmeblok i 2,5 min, hvorefter hvert rør blev whirlmixet i 10 sekunder, og sat tilbage i 
varmeblokken i endnu 2,5min, for herefter at blive whirlmixet i endnu 10 sekunder. Vi 
whirlmixede for at sikre at temperaturen var ensartet i hele glasset. En lille del af den fortyndede 
supernatant blev nemlig ikke dækket at varmeblokken. Ved opvarmningen skete en 
denaturering af de varme-sensitive proteiner og vi observerede at indholdet i glassene blev 
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mere uklart. Vi overførte herefter S3 til nye centrifugerør, og disse blev centrifugeret ved 30.000 
x g i 10 min, ved 4 °C. Af denne centrifugering fik vi S4 som er varmestabile proteiner såsom 
metallothionein (MT) og MT-lignende proteiner) og P4 (HSP – varme sensitive proteiner, mest 
enzymer). S4 overførte vi til andre centrifugerør. Alle disse prøver var nu klar til AAS-måling. 
Til P1 tilsatte vi 1 M NaOH i forholdet 1:1 (væv til NaOH).  Vi afvejede 1mL NaOH, og denne 
vejede tilnærmelsesvis 1 g, så vi antog at 1 g væv svarede til 1 mL NaOH. P1 tilsat NaOH blev 
centrifugeret ved 5.000 x g og 4 °C i 10 min. Slutproduktet heraf var S2 (cellulært affald) og P2 
(MRG). Disse slutprodukter (S2 og P2) blev frosset ned ved -80 °C et døgn, hvor de blev optøet 
langsomt i isbad, inden vi foretog AAS-målinger. Der blev lavet AAS-målinger på følgende seks 
prøver (pr. eksponeringspulje): Homogenat, P2, S2, P3, S4, P4. 
Figur 14 viser flowdiagrammet over fraktioneringsmetoden. 
 
 
Figur 14 viser et flowdiagram over den anvendte fraktioneringsmetode. P står for pellet, og S for 
supernatant. P1 indeholder vævsfragmenter (cellemembraner og metalrige granuler (MRG)). S1 
indeholder cytosolet. S2 er cellulært affald og P2 er MRG. S3 indeholder cytosol og P3 indeholder 
organeller (nukleus, mitokondrier og mikrosomer). S4 er MTLP (varmestabile proteiner såsom 
metallothionein (MT) og MT-lignende proteiner). P4 er HSP (varme sensitive proteiner, mest enzymer). 
Proceduren er efter Rainbow et al. 2006, MEPS 308:91-100, modificeret efter Wallace et al. 2003, 
Wallace and Luoma 2003 og Wallace et al. 1998), af Tina Ramskov og herefter Kamilla Nørskou Eriksen. 
1 
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AAS-MÅLING 
Til AAS-målingerne havde vi fra centrifugeringen 6 fraktioner fra hver af de tre puljer af væv fra 
de to eksponerings grupper (ion og partikel), samt prøver fra homogenat fra alle tre grupper 
(kontrol, ion og partikel). Vi udtog ligeledes tre prøver fra sedimentet, fra hver af de tre grupper 
til tiden tend. Inden sedimentprøveudtagningen sammenblandedes sedimentet fra hele puljen i et 
bægerglas og omrørtes til en homogen blanding, hvor prøven blev udtaget fra. Nedenfor ses et 
overblik over AAS-prøverne. 
Kontrol: 3 prøver af tarmhomogenat + 3 sedimentprøver ved tend.  
Ion:  3 prøver á seks fraktioner (inkl. homogenat) + 3 sedimentprøver ved tend.  
Partikel:  3 prøver á seks fraktioner (inkl. homogenat) + 3 sedimentprøver ved tend.  
Se appendiks 5 og 6 for klargøring af prøver til AAS. 
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KAPITEL 3 – RESULTATER 
MORTALITET 
Under forsøgsperioden døde tre orme, det drejede sig om én orm fra iongruppen (2.1) og to 
orme fra partikelgruppen (3.3 og 2.1). I iongruppen blev 2.1 derfor udskiftet med backup’en. 
Partikelgruppens backup-orm blev brugt som erstatning af 2.1, så vi havde desværre kun 
tarmvæv fra to orme i pulje 3 i partikelgruppen.  De tre orme blev observeret døde efter fem 
dages eksponering. Vi konstaterede ved samtlige døde orme, at kanylen, som sørgede for 
ilttilførslen havde rykket sig ned i sedimentet, således at den blev tilstoppet. Ormene døde 
formentlig som en konsekvens af manglende iltning af vandet og ikke nødvendigvis af 
kobberkoncentrationen.  
 
EFFEKTER AF KOBBER PÅ N. VIRENS VÆKST 
For at besvare problemformuleringens delspørgsmål vedrørende kobbers effekt på væksten hos 
N. virens blev ormene afvejet inden forsøgsstart (vægt t0), og efter forsøgets afslutning (vægt 
tend). Til tend observerede vi, at samtlige orme havde aftaget i vægt, dog med undtagelse af en 
enkelt orm fra iongruppen, som havde en vægtforøgelse på 30 %. Vi tror ikke at en vægtøgning i 
den størrelsesorden ville være mulig, over så kort en tidsperiode (10 dage). Særligt ikke da vi 
formoder at N. virens har været stresset under forsøgsperioden. Dette belyses yderligere i 
diskussionen. Vi observerede vægtforøgelsen allerede under anden afvejning, og vejede derfor 
denne orm endnu en gang, men måtte erkende, at der måtte være sket en fejl under den første 
afvejning. Så orm 3.2 fra iongruppen medtages derfor ikke, i de følgende vækstresultater og 
behandlingen af disse. Det gennemsnitlige vægttab i de tre grupper ses i Figur 15.  
45 
 
 
Figur 15 viser det gennemsnitlige vægttab i de tre forsøgsgrupper efter eksponeringsperioden. 
Vægttabet er beregnet som den tabte vægtandel (tend/t0) trukket fra 100 %. Søjlen med ionformen er 
baseret på 8 individer (1 død og 1 afvejningsfejl), partikelformen på 8 individer (2 døde) og 
kontrolgruppen på 10 individer. 
 
På baggrund af det observerede vægttab, har vi foretaget en ANOVA-test for at se om der er 
signifikant forskel på vægttabet, for N. virens eksponeret for kobber på henholdsvis ion- og 
partikelform, samt kontrolgruppen. ANOVA er en variansanalyse, som benyttes til at undersøge 
om der er signifikant forskel mellem tre gruppers vægttab eller om de kan anses for at være 
forskellige (Samuels, et al., 2003). Er der signifikant forskel, kan man lave en Tukey-test, som 
viser hvori den signifikante forskel ligger, ved at man i princippet laver alle de mulige parvise 
sammenligninger. 
Vi fandt at der er signifikant forskel i ormenes vægttab mellem de 3 grupper (ANOVA: P = 
0,001). Vi anvendte derfor en Tukey-test til at undersøge hvilke grupper der var forskellige og 
fandt herved at kontrolgruppen skrumpede signifikant mindre end ormene i iongruppen (Tukey: 
P < 0,000). Derimod skrumpede partikelgruppen ikke mere end kontrolgruppen (Tukey: P = 
0,111). Der var heller ikke forskel på ormenes vægttab i ion- og partikel-grupperne (Tukey: P = 
0,066). I begge tests anvendtes signifikansniveau P < 0,05.  
 
TOTALT OPTAG 
Umiddelbart inden fraktioneringen målte vi AAS på tarmhomogenat fra samtlige puljer. 
Resultatet af disse målinger er vist i Tabel 3  
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Gruppe Puljer (homogenat) Kobberkoncentration  
μg/g (ww) 
Antal puljer i  
hver gruppe 
Gennemsnit  
i gruppen 
SD 
P
ar
ti
ke
l 
P1 0,62 
3  0,51  0,32 P2 0,76 
P3 (2 tarme) 0,16 
Io
n
 
I1 1,38 
3 1,80 0,55 I2 2,42 
I3 1,58 
Tabel 3 viser den totale koncentrationen af kobber i tarmvævet, efter eksponering til sediment-
associeret kobber ved koncentrationen 250 µg kobber/g dw sediment. Puljer (homogenat) angiver de 
forskellige puljer under hver grupper, og antallet af prøver heri. Gennemsnittet af prøverne er beregnet 
som summen af prøverne, delt med antallet af puljer, dvs. (P1+P2+P3)/3= 0,51. SD er 
standardafvigelsen for hver af de to grupper (I = ion, P = partikel).  
 
Vi vil nu analysere videre på homogenaternes kobberindhold. Vi udfører en F-test, der beskriver 
om der er forskel i variansen af data. Hvis der ikke er forskel i variansen, er vi berettigede til at 
lave en sammenlignende t-test, hvor vi undersøger hvorvidt forskellen på de to 
kobberkoncentrationer heri er signifikant.  
Vi antager at de populationer vi har med at gøre følger en normalfordeling. Dette gør vi fordi 
”Central Limit Theorem” siger, at lige meget hvilken fordeling en variabel følger, vil den følge en 
normalfordeling hvis blot antallet af stikprøver er højt nok (Samuels, et al., 2003). Da vi kun har 
tre målinger pr. gruppe er det ikke muligt at tjekke for normalfordeling af data. Eftersom vi 
antager, at data følger en normalfordeling kan vi opstille en t-test. Denne test har som sagt til 
formål at sammenligne middelværdierne () i to populationer. I vores tilfælde for at undersøge 
hvorvidt middelværdierne for kobberkoncentrationen i tarmvævet, i de to eksponeringsgrupper 
kan antages at være identiske.  
 
T-TEST 
Først opstiller vi nul-hypotesen (H0) og den alternative hypotese (HA): 
H0: Der er ikke forskel på optagelsen af kobber i tarmene hos de ioneksponerede 
og de partikeleksponerede orme. (H0:ion=partikel) 
HA: Der er forskel på optagelsen af kobber i tarmene hos de ioneksponerede og de 
partikeleksponerede orme. (HA:ionpartikel) 
Ofte er man imidlertid også interesseret i at sammenligne spredningerne (σ). Dette gælder for 
eksempel hvis man skal gennemføre en t-test med to uparrede stikprøver, såsom de data vi skal 
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bruge. Til at sammenligne spredninger (eller varianser 

 ) benyttes nu den tidligere nævnte F-
test. Denne test karakteriserer uensartetheden i et datasæt. Hvis de er signifikant forskellige kan 
man ikke udføre t-testen. 
Først opstiller vi nul-hypotesen (H0) og den alternative hypotese (HA): 
H0: Der er ikke forskel på spredningen af data (optagelsen af kobber i tarmvævet)hos 
de ioneksponerede og de partikeleksponerede orme. (σpartikel
2 = σion
2) 
H1: Der er forskel på spredningen af data (optagelsen af kobber i tarmvævet)hos de 
ioneksponerede og de partikeleksponerede orme.(σpartikel
2 ≠ σion
2) 
Teststørrelsen (F) beregnes som vist i ligning (3): 
𝐹 =
𝑆𝐷2𝑖𝑜𝑛
𝑆𝐷2𝑝𝑎𝑟𝑡𝑖𝑘𝑒𝑙
= 2,95  (3) 
Af hensyn til den fremgangsmåde som er valgt her, er det vigtigt at populationerne nummereres 
således at SDion er større end SDpartikel, det vil sige at man får F > 1.  
Til sidst konkluderes  
F ≤ Ftabel => H0 accepteres 
F > Ftabel => H0 accepteres ikke 
Der opslås i F-tabellen med frihedsgraderne, df = n – 1 = 2, for nævneren og df = n – 1 = 2, for 
tælleren. Frihedsgrader (df) fortæller hvor mange parametre man frit kan vælge. Her fås værdien 
19 det vil sige at F < Ftabel => H0 accepteres, hvilket betyder at varianserne for de to grupper kan 
antages at være ens. 
Hernæst kan vi altså lave en t-test ud fra ligning (4). 
𝑡𝑠 =
 𝑦1−𝑦2 −0
𝑆𝐸 𝑦1−𝑦2 
  (4) 
I formlen ovenfor står y1 og y2 for henholdsvis Den ene og den anden gennemsnitsværdi i de to 
eksponerede grupper. Desuden står SE for standard error, som er analyseusikkerheden på 
gennemsnittet og beregnes som i ligning (5). 
𝑆𝐸 𝑦1 − 𝑦2 =  
𝑆𝐷21
𝑛1
+
𝑆𝐷22
𝑛2
 (5) 
 
Vi udregnede ts = 3,50 hvilket angiver hvor meget stikprøvens gennemsnit afviger fra den sande 
værdi, udtrykt i forhold til usikkerheden på gennemsnittet. Her ser vi altså at ionformen og 
partikelformen afviger fra hinanden ved omkring 3,50 SE’er. 
Vi finder herefter frihedsgraderne i ligning (6). 
𝑑𝑓 = 𝑛𝑖𝑜𝑛 + 𝑛𝑝𝑎𝑟𝑡𝑖𝑘𝑒𝑙 − 2 = 4 (6) 
For at finde ud af om vores nul-hypotese kan accepteres, skal vi nu finde P-værdien. P’et i P-
værdi står for ”probability” og er sandsynligheden for, at to gruppers gennemsnitsværdier er 
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forskellige ved en tilfældighed. Man finder denne værdi ved at slå op Student’s t-tabel under df = 
4. 
P=0,04 
Da P < 0,05 forkastes H0 (nul-hypotesen), hvilket betyder at optagelsen af kobber i tarmene hos 
de ioneksponerede orme er signifikant højere end hos de orme der er eksponeret for 
partikelformen. De statistiske beregninger på homogenaterne, indikerer altså at kobber på 
ionform i højere grad akkumuleres i tarmvævet end kobber på partikelform. 
 
BAF-VÆRDIER 
Vi udregner BAF-værdier for at se i hvor høj grad de eksponerede N. virens akkumulerer kobber 
fra sedimentet. Det kræves dog, at der er opnået et steady state, for at den eksakte BAF-værdi 
kan bestemmes. Steady state betyder at indtagelsen er lig udskillelsen. Vi har valgt at udregne 
vores BAF-værdier, til trods for at vi ikke forventer at der er opnået et staedy state med N. 
virens’ optagelse af kobber. Steady state opnås først over længere tid og for N. virens er 10 dage 
ifølge vores vejleder Henriette Selck, for kort tid. Kobberkoncentrationen i sedimentet fra 
forsøgets afslutning blev ved AAS målt til henholdsvis 278,49; 242,27 og 276,52 µg kobber / g dw 
sediment for iongruppen. Koncentrationen af kobber i sedimentet for partikelgruppen blev 
bestemt til 191,240; 193,060 og 198,180 µg kobber / g dw sediment. Se Tabel 5. 
Udregningerne for BAF-værdierne vises i Tabel 4 og Tabel 5 og er udregnet med antagelse 
om at der er steady state, altså at optagelsen af kobber er lig med udskillelsen af kobber. Da vi 
ikke havde prøver fra t0, er udregningerne baseret på den formelle koncentration af kobber i 
sedimentet, samt på den målte ved tend.  
 BAF (formelt) = homogenatkoncentration / sedimentkoncentration 
Gruppe Pulje 
Kobberkoncentration  
i homogenat (µg/g) 
Kobberkoncentration  
i sediment (µg/g) 
BAF 
P
ar
ti
ke
l 
P1 0,62 250,00 0,005 
P2 0,76 250,00 0,008 
P3 (2 tarme) 0,16 250,00 0,007 
Io
n
 
I1 1,38 250,00 0,009 
I2 2,42 250,00 0,011 
I3 1,58 250,00 0,010 
Tabel 4 viser beregningen af de formelle BAF-værdier for de eksponerede puljer. 
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 BAF (aktuelt til tiden tend) = homogenatkoncentration / sedimentkoncentration 
Gruppe Pulje 
Kobberkoncentration  
i homogenat (µg/g) 
Kobberkoncentration  
i sediment (µg/g) 
BAF 
P
ar
ti
ke
l 
P1 0,62 191,240 0,003 
P2 0,76 193,060 0,004 
P3 (kun 2 tarme) 0,16 198,180 0,001 
Io
n
 
I1 1,38 278,490 0,005 
I2 2,42 242,270 0,010 
I3 1,58 276,520 0,006 
Tabel 5 viser beregningen af de aktuelle BAF-værdier for de eksponerede puljer til tiden tend. 
Da samtlige udregnede BAF-værdier er mindre end 1, tyder det på, at der ikke i særlig høj grad er 
akkumuleret kobber i N. virens tarmvæv. Ser vi på den aktuelle BAF-værdi er optagelsen i ion-
ormenes tarmvæv 38 % højere end partikelormenes. Denne forskel blev undersøgt ved t-test og 
fundet ikke-signifikant (t-test: P = 0,100). Modsat dette, fandt vi at der er signifikant forskel i 
BAF-værdier mellem kobberformerne ved den formelle koncentration (t-test: P = 0,002). I begge 
t-tests anvendtes signifikansniveau P < 0,05. Det betyder, at hvis vi havde spiket korrekt, så ville 
forskellen have været signifikant. Vores sedimentkoncentrationer ved tend indikerer dog at dette 
ikke er tilfældet. 
FRAKTIONERINGER 
Vi fraktionerede tarmvævet fra N. virens for at se hvor i cellen kobberet akkumuleredes i højest 
grad. Fordelingen af kobber ses i Tabel 6 og Tabel 7. 
Resultaterne fra fraktionerne var meget varierende og flere af de målte absorbanser var under 
detektionsgrænsen, hvilket betyder at de ikke kan anvendes. Detektionsgrænsen bestemte vi 
ved at trække de målte absorbanser fra den laveste standardkurvens laveste absorbans. De 
værdier, som blev negative var de ikke-valide målinger. Med denne grænse kunne vi altså se 
hvilke af vores målinger, vi kunne stole på. Antallet af ugyldige absorbanser for iongruppen var 
tre, mens den for partikelgruppen var otte. De ugyldige absorbanser, som var under 
detektionsgrænsen, ses som tomme felter i Tabel 6 og Tabel 7.  Da vi ikke kan regne videre på 
disse tal, på grund af den store usikkerhed, kan vi i stedet sige at antallet af valide absorbanser, 
indikerer at ionformen er mere biotilgængelig end partikelformen, da der her var flere gyldige 
måleresultater. Dette skal dog holdes op mod, at den ene partikelprøve P3 kun indeholdt 
tarmvæv fra to orme. 
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Kobberkoncentrationer i homogenat og de 
enkelte fraktioner (µg / g ww tarmvæv) 
Partikel Ion 
P1  P2  
P3 (2 
tarme) 
I1 I2 I3 
Homogenat 309,62 234,5 143,4 678,86 732,12 788,22 
P2 – Metalrige granula  - - - 126,42 97,79 123,3 
S2 – Cellulært affald  - 167,25 - 155,53 146,99 219,12 
P3 – Celleorganeller, cellekerne, 
mitokondrier og mikrosomer   
22,2 24,92 31,02 72,2 65,13 82,48 
P4 – Varmesentitive proteiner (enzymer)   - - - - - - 
S4 – Varmestabile proteiner såsom 
metallothionein (MT) og MT-lignene 
proteiner  
174,05 183,89 213,61 320,21 157,86 335,98 
Total  196,25 376,06 244,63 674,36 467,77 760,88 
Tabel 6 viser kobberkoncentrationen målt i homogenatet, de enkelte fraktioner og i den totale 
koncentration, som er fraktionerne lagt sammen. De blanke felter er ikke-valide målinger. 
 
Procentvis fordeling af 
kobberkoncentrationer i homogenat og de 
enkelte fraktioner  
Partikel Ion 
P1  P2  
P3 (2 
tarme) 
I1 I2 I3 
P2 – Metalrige granula - - - 18,75 20,91 16,20 
S2 – Cellulært affald  - 44,47 - 23,06 31,42 28,80 
P3 – Celleorganeller, cellekerne, 
mitokondrier og mikrosomer   
11,31 6,63 12,68 10,71 13,92 10,84 
P4 – Varmesentitive proteiner (enzymer)   - - - - - - 
S4 – Varmestabile proteiner såsom 
metallothionein (MT) og MT-lignene 
proteiner  
88,69 48,90 87,32 47,48 33,75 44,16 
Total  100,00 100,00 100,00 100,00 100,00 100,00 
Tabel 7 viser den procentvise fordeling af kobber i de enkelte fraktioner. De blanke felter er ikke-valide 
målinger. 
 
Homogenat 309,62 234,5 143,4 678,86 732,12 788,22 
P2 – Metalrige granula  - - - 126,42 97,79 123,3 
S2 – Cellulært affald  - 167,25 - 155,53 146,99 219,12 
P3 – Celleorganeller, cellekerne, 
mitokondrier og mikrosomer   
22,2 24,92 31,02 72,2 65,13 82,48 
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P4 – Varmesentitive proteiner (enzymer)   - - - - - - 
S4 – Varmestabile proteiner såsom 
metallothionein (MT) og MT-lignene 
proteiner  
174,05 183,89 213,61 320,21 157,86 335,98 
Total  196,25 376,06 244,63 674,36 467,77 760,88 
Tabel 6 kan vi se, at totalkoncentrationen af de forskellige cellefraktioner i puljerne P2 og P3, er 
højere end koncentrationerne fra deres homogenat. Vi er klar over at koncentrationen i 
homogenatet ikke kan være lavere end i fraktioneringerne sammenlagt. Afvigelsen kan skyldes 
at koncentrationen er målt på baggrund af meget små mængder af både pellet og supernatant, 
hvorved der fremkommer usikkerheder. Desuden ligger de adderede fraktioner for resten af 
puljerne utrolig tæt på koncentrationen i homogenaterne, til trods for, at ikke alle fraktioner er 
talt med, grundet manglende validitet.  
Ser man på den procentvise fordeling af akkumuleret kobber, er denne størst i fraktionen 
indeholdende de varmestabile proteiner såsom metallothionein (MT) og MT-lignene proteiner. 
Dette kan tyde på, at ormenes tarmceller er i gang med en detoksificeringsproces, hvor kobber 
bindes til eksempelvis MT, som jo er varmestabil. 
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KAPITEL 4 – DISKUSSION 
Diskussionsafsnittet er inddelt i underafsnit, som tager udgangspunkt i forsøgsresultaterne og 
rapportens hovedpunkter. 
KOBBERKONCENTRATIONER I SEDIMENTET 
Som nævnt i afsnittet om forsøgsdelen, var det vores plan at udtage prøver af sedimentet fra de 
tre grupper ved forsøgets start og slut (t0 og tend). Derved ville vi først og fremmest kunne se, om 
vi havde ramt de ønskede startkoncentrationer på 250µg kobber / g dw sediment i 
eksponeringsgrupperne, samt sammenligne koncentrationerne af de to kobberformer før og 
efter forsøget. Vi glemte, som tidligere nævnt, at udtage en sedimentprøve ved forsøgets 
opstart (t0), så vi kunne derfor ikke bestemme koncentrationen ved dag nul. Vi har gennem hele 
forsøget antaget, at vi havde spiket til den rette koncentration, men opdagede som sagt, ved 
AAS måling, at dette ikke var korrekt.  
Årsagen til at koncentrationerne i sedimentet på 242,27 µg kobber / g dw sediment er 
lavere end forventet, kan sandsynligvis skyldes, at de kobberioner som sedimentet blev spiket 
med, diffunderede op i vandfasen. Den overordnede årsag til, at der er afvigelser i 
koncentrationerne fra den forventede, kan være en kombination af, at vi anvendte mindre 
sediment end beregnet (se afsnit om spiking) samt usikkerheder omkring afvejninger og 
pipettering. Desuden kan det skyldes at homogeniseringen ikke har været grundig nok, ved 
udelukkende anvendelse af rystebord. Afvigelserne i sedimentkoncentrationen for 
partikelgruppen skyldes, at når man spiker med partikler som Cu2O, er der sandsynlighed for at 
de, til trods for 24 timer på rystebord, ikke fordeles ligeligt i sedimentet, fordi partikler kan have 
en tendens til at klæbe sammen. Siden alle tre målinger på partikelgruppens sediment er 
nogenlunde ens, og lavere end forventet, skyldes muligvis afvejningfejl. 
VÆKST 
Ved undersøgelse af de to kobberformers indflydelse på væksten hos N. virens fandt vi at 
samtlige orme gik ned i vægt. Dog var den andel de gik ned i vægt, forskellig. Ved ANOVA-test 
viste det sig, at der var signifikant forskel på vægttabet, de tre grupper imellem. Kontrolgruppen 
gik, mod vores forventning, også ned i vægt. Vi forestiller os, at dette vægttab kan skyldes stress, 
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da der var flere forskellige faktorer i forsøget, som kunne have bidraget som stressfaktorer. En af 
de faktorer som vi mener, kan have haft betydning er størrelsen på de bægerglas ormene gik i – 
glassene var temmelig små i forhold til ormene – de største orme kunne med lethed bide sig selv 
i halen, hvis de lå langs kanten. Årsagen til at vi valgte denne glasstørrelse var, at vi ikke havde så 
meget sediment at gøre godt med under forsøget, og for at ormene skulle have mulighed for at 
grave sig lidt ned, valgte vi glas med denne lille diameter. En anden faktor, som også kunne have 
haft indflydelse på ormenes stressniveau var mængden af sediment – der var nemlig ikke nok til 
at ormene kunne grave sig ordentligt ned. Derudover var det organiske indhold i sedimentet 
også ganske lavt, måske var det endda for lavt til at kunne dække ormenes fødebehov, som dog 
for os er ukendt, da vi ikke har kunnet finde noget i litteraturen. 
Vi observerede desuden, at flere af ormene tabte halerne, idet vi tog dem op fra 
sedimentet efter eksponeringsforsøget. Vi forestiller os, at dette også kan have været et udtryk 
for at ormene var stressede under forsøget. Et typisk stress tegn hos nogle polychaeter er, at de 
taber/smider halen under stress (Selck, 2010). 
De gennemsnitlige vægttab i de to eksponeringsgrupper (ion og partikel) indikerer at der 
ikke er forskel på de to grupper, men til gengæld var der signifikant forskel på vægttabet mellem 
ion- og kontrolgruppen. Dette tyder på at kobber på ionform har indflydelse på væksten - 
muligvis i form af stress. Vi kan altså ikke påpege nogen tendens til at kobber på begge former 
virker stressende, selvom resultaterne ved første øjekast kunne antyde dette. 
BAF-VÆRDIER 
BAF-værdierne indikerer, hvor meget kobber ormene har akkumuleret gennem den 10 dages 
eksponeringsperiode. Den udregnede BAF-værdi udtrykte, som forventet, at 
kobberkoncentrationen i vores orme var mindre end deres omgivende miljø (sedimentet). Dette 
kan indikere, at der ikke har været nogen væsentlig akkumulering af kobber i N. virens. Vi 
forestiller os, at det manglende kobberoptag i højere grad skyldes manglende indtag generelt, 
frem for den korte eksponeringsperiode.  Dette antager vi, da ormene skrumpede i alle tre 
grupper gennem forsøgsperioden, hvilket indikerer at N. virens har undgået det kontaminerede 
sediment ved at have nedsat æderaten.  Dette er et træk som flere polychaeter er i stand til at 
udøve, hvor de nedsætter æderaten i håb om at sedimentet ændrer sig til det bedre. En 
sænkning af æderaten, nedsætter N. virens også mængden af kontamineret sediment der 
passerer gennem tarmen. Dette bevirker at N. virens muligvis eksponeres i mindre grad end 
tiltænkt. Sammenholder vi BAF-værdierne med vægttabet i de tre grupper, antyder det at 
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ormene stort set ikke har indtaget føde i forsøgsperioden. Hvis vi sammenligner BAF-værdierne 
for de to aktuelle koncentrationer i sedimentet, for de to kobberformer, ses der en forskel på 38 
%. Selvom dette ikke er signifikant, indikerer det at ion-formen er mere biotilgængelig for N. 
virens end kobber på partikelform.  
AAS-MÅLINGER 
Som nævnt i resultatafsnittet viste resultaterne fra AAS-målingerne at være usikre. Dette kunne 
vi se da koncentrationen af kobber i homogenatet hos puljerne P2 og P3 var lavere end den 
samlede koncentration af fraktionerne. Da kobber er et grundstof, der hverken kan opstå eller 
nedbrydes, er det altså ikke muligt at fraktionerne tilsammen har en højere koncentration af 
kobber, end det homogenat, som prøven er taget ud fra. Vi antager, at denne usikkerhed er 
opstået, som et resultat af de usikkerheder, der er omkring hver enkelt fraktion. Det er særligt 
når disse overføres til nye centrifugerør, at der vil ske spild. Vi har at gøre med så små mængder 
tarmvæv fra start af, at et hvert spild har betydning for det endelige resultat, der måles på AAS. 
Når disse skal angives som koncentrationen af kobber i fraktionerne, ganges måleværdierne, og 
dermed også usikkerhederne, op til µg/g, og vi får således et højere resultat når fraktionernes 
kobberindhold adderes.  
Vi ved nu at, disse usikkerheder kunne være undgået hvis puljerne af orme havde været 
væsentligt større – 10 orme i hver pulje havde sandsynligvis været fornuftigt. På denne måde 
ville måleresultaternes usikkerhed, ikke få lige så stor indflydelse på de endelige resultater. 
Desuden er der altid en usikkerhed forbundet med at måle absorbanser der ligger nær 
detektionsgrænsen. Det skyldes at AAS-maskinen ikke er lige så præcis i sine yderområder. Det 
betyder at jo højere koncentration, des mere akkurat bestemmelse af koncentrationen. 
På trods af disse betydelige usikkerheder, vælger vi alligevel at anvende resultaterne fra 
AAS-målingerne. Vi har dog ikke foretaget statistiske beregninger på fraktionsresultaterne, på 
grund af deres usikkerhed. Vi anvender dem dog stadig til at udtale os om, den interne transport 
af kobber i cellerne, samt forskellen i biotilgængelighed. Alt dette er dog med forbehold for de 
store usikkerheder der, som sagt er undervejs. 
 
SAMMENLIGNING MED WALLACE ET AL.’S FORSØG 
Som nævnt i teoridelen, udførte Wallace et al. i 2003 et forsøg hvor metaldetoksificeringen blev 
undersøgt på subcellulært niveau for Potamocorbula amurensis og Macoma balthica. I det 
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følgende vil vi sammenligne vores resultater med dem, som Wallace et al. fandt frem til, dog 
udelukkende resultaterne for Macoma balthica der som sagt er en deposit-feeder, ligesom N. 
virens. 
Wallace et al fandt, at 50 % af de akkumulerede metaller befandt sig i fraktionen med cellulært 
affald, 20 % i enzymer og 12 % i organeller. Hvorledes metallerne akkumulerede i varme-stabile 
proteiner (MT) og metal-rige granula (MRG), viste sig at variere for de to metaller, cadmium og 
zink. Opdelingen mellem MT og MRG i M. balthica viste sig ligeledes at være metal afhængig.  
Cadmium fordelte sig således at der var 4 % i MT og 14 % i MRG, mens zink fordelte sig således 
der var 5 % i MT og 5 % MRG. 
Vores resultater indikerer at den største koncentration af kobber var i fraktionen med de varme-
stabile proteiner(MT). Induktion af MT i organismer er en detoksificeringsmekanisme, der 
bevirker at kobber er mindre tilgængeligt til at udøve toksisk effekt. Derfor vil kobber i MT 
fraktionen, indikere at MT er induceret og at kobber bindes på en ikke skadelig måde. Vi kan dog 
ikke direkte sammenligne med hvad Wallace et al. fandt, da deres største koncentration var i 
fraktionen med cellulært affald. Vores resultater indikerede dog, at den næststørste 
koncentration i fandtes i fraktionen med cellulært affald.  Ved sammenligning med resultaterne 
Wallace et al. kan dette tyde på at uanset hvilket metal der anvendes, vil en stor del af det 
absorberede metal befinde sig i det cellulære affald. At en stor metalkoncentration vil være at 
finde i fraktionen med cellulært affald, kan skyldes at cellen har været fuld af overskydende 
metal, der endnu ikke er blevet detoksificeret af MT eller granula. Da vi ikke kan redegøre for 
den præcise fordeling af kobberet i vores fraktioneringer, kan vi ikke sammenligne yderligere 
med forsøget fra 2003. 
 
PROJEKT PROCESSEN 
Der har generelt været mange udfordringer gennem forsøgsperioden. Grundet den lange vinter, 
var vi nødt til at slå hul gennem 15 cm is, da vi var ude for at indsamle sediment til forsøget. Vi 
fik kun lige akkurat indsamlet nok sediment til at kunne opstarte forsøget. 
 Sedimentet havde desuden et meget lavt organisk indhold, også dette var på grund af årstiden. I 
laboratoriet var der mangel på saltvand, og vi måtte vente til det var blevet hentet, før vi kunne 
opstarte vores forsøg. Der var også en del generel forvirring, da laboratorierne er midt i en 
ombygningsproces, hvor der hele tiden bliver flyttet rundt på det forskellige udstyr. 
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Vores forsøg bar generelt præg af, at vi ikke havde nogen erfaring med de anvendte 
teknikker. Det ville have været optimalt, hvis vi kunne have lavet et pilotforsøg, hvor vi 
gennemgik hele forsøgsdelen, således at vi var bedre inde i metoderne. Det samlede projekt kan 
af den grund betegnes som et pilotforsøg, for den samlede forsøgsperiode. Til trods for dette, 
har hele processen omkring forsøget været meget lærerig, og det faglige udbytte vedrørende de 
forskellige teknikker og metoder har været stort.  
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KAPITEL 5 – OPSUMMERING OG KONKLUSION 
Resultaterne fra vores forsøg, samt statistiske beregninger herpå, indikerer at ionformen er 
mere biotilgængelig end partikelformen af kobber, da det var denne vi kunne spore i højeste 
grad i de varmestabile proteiner, såsom MT og MT-lignende proteiner. Derudover var der også 
flere prøver der gav valide målinger på AAS for ionformen, hvilket også kan antyde at 
biotilgængeligheden er højest for denne.  
Herudover kunne vi se et vægttab hos alle vores grupper, dog størst hos den gruppe der var 
eksponeret for ionformen af kobber. Her kan vi dog ikke konkludere noget endegyldigt, da 
kontrolgruppen også havde vægttab. 
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KAPITEL 6 – PERSPEKTIVERING 
Vi har undervejs i dette projekt gjort os mange overvejelser, om hvad vi kunne have gjort 
anderledes, så vi kunne have undgået flere fejlkilder. Desuden har vi fået mange ideer til 
eksempelvis andre parametre man kunne have studeret og observeret ved forsøget samtidig. I 
det følgende gennemgår vi hvilke overvejelser og ideer vi har haft undervejs. 
En af de ting, som vi gerne ville have haft undersøgt yderligere, er diffusionen af 
kobberioner fra sediment- til vandfasen. Dette kunne gøres ved et pilotforsøg, hvor man spiker 
et kilo sediment med en høj kobberionkoncentration og tilsætter en lille mængde vand (i forhold 
til mængden af sediment). Dette lader man stå på rystebord natten over, hvorefter man udtager 
en vandprøve og måler kobberkoncentrationen i denne – eksempelvis ved AAS, som vi gjorde 
afslutningsvist i vores forsøg. Derved ville vi kunne give et mere realistisk billede af de forhold 
som N. virens rent faktisk levede under i eksponeringsperioden. Grundet tidsnød udførte vi ikke 
dette forsøg, men vi synes stadig at det kunne være et spændende delforsøg. 
En af de ting som kunne have forbedret vores eget forsøg var, hvis vi havde målt AAS på det 
vand, som blev anvendt under eksponeringsforsøget til henholdsvis tiden t0 og tiden tend. Derved 
ville vi, uden at lave et ekstra delforsøg, stadig få et bedre indblik i ionernes diffusion fra 
sedimentfasen til vandfasen, og i hvor høj grad at denne diffusion finder sted. 
En af de observationer som vi lod særligt mærke til undervejs i forsøget, var ormenes evne 
til at smide halerne. Gennem diskussion med vores vejleder, har vi fundet ud af, at dette kan 
være et tegn på stress. Den høje grad af stress under vores forsøg kunne sandsynligvis mindskes 
på flere måder. Vi kunne have fundet nogle glas, hvor der var bedre plads til ormene, således at 
hver enkelt orm også kunne have fået en større mængde sediment, således at de havde 
mulighed for at danne deres U-formede gange heri. Vi kunne ligeledes have sørget for at vores 
sediment havde et højere organisk indhold, enten ved at have hentet det på et andet tidspunkt 
på året, eller også ved at tilsætte ekstra næring selv, eksempelvis i form af fiskefoder. Vi kunne 
også have ladet ormene akklimatisere under de samme forhold som dem de blev eksponeret 
under. Derved ville de have mulighed for at vende sig til dels at være alene, dels til at være i en 
mindre bøtte med en bestemt mængde sediment. En af de faktorer, som også kan have stresset 
ormene – særligt i akklimatiseringsperioden, var chokket ved overgangen fra forholdene i 
lystfiskershoppen til dem i dyrestalden på RUC. Her hævedes temperaturen fra 5-17 :C mens 
saliniteten sænkedes fra 35-17 ‰. Dette kunne være undgået ved enten at bevare forholdene 
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som de var i lystfiskershoppen, eller ved at implementere et mellemtrin i 
akklimatiseringsperioden, så overgangen ikke var så brat. 
En anden faktor vi er blevet opmærksomme på undervejs er, at vores kontrolgruppe ikke er 
blevet behandlet på præcis samme måde som vores eksponeringsgrupper. Det skyldes at 
iongruppen blev spiket med en stamopløsning af kobberklorid og saltsyre, mens partikelgruppen 
blev spiket med rent Cu2O. Det betyder at vores kontrolgruppe i princippet kun gælder for 
partikelgruppen. Man burde derfor have to kontrolgrupper, som hver blev behandlet på præcis 
samme måde som deres samhørende eksponeringsgruppe – den ene kontrolgruppe skulle 
således tilsættes en mindre mængde saltsyre, for at sikre at det ikke var denne der havde 
indflydelse på resultaterne. 
En af de ting, som i høj grad har præget vores resultater og bearbejdningen af disse er, 
antallet af orme i hver enkelt pulje – mængden af tarmvæv i puljerne var simpelthen for lav. 
Dette bevirkede, som nævnt i diskussionen at en stor del af resultaterne var ikke-valide. For at 
undgå dette, kunne man med fordel, i et fremtidigt forsøg, sørge for at puljerne var større – dvs. 
indeholde et større antal tarme. Vi forestiller os at omkring 10 orme pr. pulje ville være 
fornuftigt. 
Hvis man ville have haft mulighed for at beregne den eksakte BAF-værdi skulle 
forsøgsperioden forlænges, idet ormene på denne måde ville have mulighed for at opnå et 
steady state. Herudover skulle vi have undersøgt forholdet mellem ww og dw af tarmvævet, ved 
frysetørring.  
Som sagt, bed vi undervejs særligt mærke i mekanismen, hvorved ormene kunne smide 
deres haler. Vi fandt dette særlig spændende, da sammenhængen mellem smidte haler og stress 
endnu ikke er undersøgt, men også fordi det er en mekanisme som atypisk mekanisme for 
vandlevende organismer. Det ville helt klart være en problemstilling som gruppen kunne tænkes 
at undersøge nærmere. 
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KAPITEL 7 – APPENDIKS 
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APPENDIKS 1 - RISIKOVURDERING 
Som nævnt i afsnittet om risikovurdering, foretages disse på kemikalier og andre fremmede 
stoffer. For at sikre at de altid bliver udført på samme måde har den Europæiske Kommission i 
2003 udgivet The Technical Guidance Document (TGD), der har til formål at oplyse omkring de 
forskellige metoder inden for risikovurdering (European Commission, 2003).  
Guidelinen er overordnet inddelt i tre dele, nemlig risikovurdering i det terrestriale miljø, det 
akvatiske miljø og det marine miljø. I dette projekt vil vi fokusere særligt på det marine miljø, da 
det er her vores forsøgsorganisme lever. For at være i stand til at beskytte de forskellige miljøer 
er det vigtigt at der udarbejdes 
risikovurderinger for de kemikalier der 
udledes. Ved en risikovurdering holdes et 
kemikalies potentiale for at forvolde skade 
op mod den koncentration som det 
forventes at miljøet vil blive eksponeret 
for (Bjerregaard, 2005). 
Overordnet kan processen omkring 
risikovurdering opdeles i otte punkter, 
hvoraf de første fire hører under 
risikovurderingsfasen, mens de resterende 
fire hører under risikomanagement 
(Leeuwen, et al., 1995) (Newman, 2010). 
De otte elementer i processen omkring 
risikovurdering er vist i Figur 16.  
Det første punkt i en risikovurdering, er at 
foretage en analyse der identificerer de 
negative effekter som det pågældende 
kemikalie har et iboende potentiale for at 
forvolde. Der opstilles en række 
toksikologiske forsøg med organismer fra 
flere trofiske niveauer – oftest anvendes alger, dafnier og fisk. Disse forsøg er oftest akutte, 
hvilket betyder at det er forsøg som foregår over en relativ kort forsøgsperiode, svarende til 
mindre end 10 % af forsøgsorganismens levetid – til gengæld er koncentration af kontaminanten 
Figur 16. De forskellige elementer i risikovurderings-
processen. 
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oftest meget højere ved sådanne forsøg, end man nogensinde vil se den ude i miljøet. 
Forsøgsparameteren i sådanne forsøg er typisk mortalitet. 
En anden form for forsøg, som man også anvender i denne forbindelse er kroniske forsøg, 
som altså er langtidsvarende forsøg. Disse kendetegnes ved at strække sig over minimum 10 % 
af forsøgsorganismens levetid, til gengæld er koncentrationen af kontaminanten kun en smule 
højere end de koncentrationer der ses ude i miljøet. Forsøgsparametrene i sådanne forsøg er 
typisk subletale, altså ikke-dødelige – for eksempel reproduktion, vækst, mobilitet, æderate 
m.m. Gennem akutte og/eller kroniske toksikologiske forsøg, kommer man frem til følgende 
resultater: 
LC50, den koncentration som er letal for 50 % af forsøgsorganismerne 
EC50, den koncentration, hvorved der ses en subletal effekt hos 50 % af 
forsøgsorganismerne 
NOEC, No Observed Effect Concentration – den højeste koncentration, hvorved der ikke ses 
effekter hos nogle af forsøgsorganismerne 
LOEC, Lowest Observed Effect Concentration – den laveste koncentration, hvorved der ses 
en effekt. Denne måleenhed benyttes yderst sjældent, da den i højere grad end alle de 
andre, afhænger af et fornuftigt forsøgsdesign 
 
Det andet punkt i en risikovurdering er, at ekstrapolere sig frem til en PNEC-værdi, som står for 
Predicted No-Effect Concentration, som altså er en forudsigelse af den højeste koncentration 
hvorved der ikke vil ses en effekt. PNEC bestemmes som vist i Ligning (a): 
 
𝑃𝑁𝐸𝐶 =
𝐿𝐶50  𝑒𝑙𝑙𝑒𝑟  𝐸𝐶50  𝑒𝑙𝑙𝑒𝑟  𝑁𝑂𝐸𝐶
𝐴𝐹
 (a) 
 
Her er det altså enten LC50, EC50 eller NOEC fra vores basis datasæt fra pkt. 1, som anvendes. 
Bemærk at det kun er én af værdierne som indsættes, og at det er værdien for den mest 
sensitive organisme som anvendes. Dette er en ekstra sikkerhedsforanstaltning, i og med at der 
måske findes arter ude i miljøet som er endnu mere sensitive end dem vi har testet indtil videre. 
AF er den såkaldte usikkerhedsfaktor (også kendt som application- eller assessment factor), 
og denne afhænger af mængden og kvaliteten af de foreliggende datasæt, se Tabel 8. 
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Tilgængelige data  Usikkerhedsfaktor (AF-værdi) 
Mindst én korttids-LC50 fra basissæt (fisk, dafnie, alge) 
basissættet 
 1000 
En langtids-NOEC (fisk eller dafnie)  100 
To langtids-NOEC’s fra to trofiske niveauer  50 
Langtids-NOEC’s fra mindst tre arter på tre forskellige 
trofiske niveauer (typisk fisk, dafnier eller alger) 
 10 
Tabel 8. Efter (Bjerregaard, 2005) og (European Commission, 2003). 
Årsagen til at man opdeler testene efter forsøgsorganismernes trofiske niveauer er, at man 
forestiller sig at disse skal repræsentere de forskellige trin i fødekæden. Dog er dette meget 
forsimplet, eftersom der ude i miljøet ikke er tale om en enkelt fødekæde hvor den ene spiser 
den anden, men hele fødenet, hvor arterne æder hinanden på kryds og tværs. 
Det tredje punkt i en risikovurdering, er at bestemme den grad, som dyre- og plantelivet 
bliver eksponeret for, for den pågældende kontaminant. Dette gøres enten ved at indsamle data 
fra de forskellige miljøer, såkaldte MEC-værdier, som står for Measure Environmental 
Concentration. Dette er dog ikke muligt at gøre for nye stoffer, som endnu ikke er udledt til 
naturen. Samtidig er det også svært at sætte end eksakt værdi på antallet af MEC’s som er 
nødvendige, for at det er repræsentabelt. Derfor anvender man også PEC-værdier – Predicted 
Environmental Concentration, som er forudsigelser af de koncentrationer man forestiller sig der 
er i miljøet. Disse bestemmes ud fra oplysninger om det pågældende stofs halveringstid, 
fordelingskonstant, samt oplysninger omkring udledning af stoffet til miljøet, m.fl. 
Det fjerde punkt i en risikovurdering, er det sidste punkt i selve risikovurderingsdelen. Her 
beregner man en såkaldt risikokvotient, som er et udtryk for forholdet mellem PEC (eller MEC) 
og PNEC, se Ligning (b). 
𝑅𝑄 =
𝑃𝐸𝐶
𝑃𝑁𝐸𝐶
 (b) 
Her afspejler værdien af RQ risikoen ved at udlede det pågældende kemikalie til miljøet. 
 
 
Værdi af RQ Risiko 
RQ < 1 Der er ingen eller lav risiko forbundet med at udlede det 
pågældende kemikalie 
RQ = 1 Den kritiske grænseværdi – der kan være risiko ved at 
udlede det pågældende kemikalie  
RQ > 1 Der er en betragtelig risiko forbundet med at udlede det 
pågældende kemikalie – nærmere undersøgelse og muligvis 
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også foranstaltninger er nødvendige 
Tabel 9. Størrelser af risici ud fra værdien af risikokvotienten RQ (Bjerregaard, 2005) (Palmqvist, 2010) 
(European Commission, 2003). 
Van Leewen & Hermens (1995) kommer dog med en vigtig pointe i deres bog om risikovurdering 
af kemikalier. De påpeger nemlig at forholdet mellem PEC og PNEC ikke er absolutte mål for 
risici, i og med at ingen kender de virkelige risici for kemikalier hvor PEC overskrider PNEC. Det 
eneste vi ved med sikkerhed er, at sandsynligheden for at negative effekter af kemikaliet øges, 
når værdien af brøken PEC/PNEC stiger (Leeuwen, et al., 1995). 
De resterende fire punkter i risikovurderingsproceduren er som tidligere nævnt en del af 
risikomanagement-delen. Da denne ikke har nogen særlig relevans har vi valgt ikke at gennemgå 
denne. Yderligere information kan dog findes i (Leeuwen, et al., 1995). 
  
71 
 
APPENDIKS 2 - BEREGNINGER TIL SPIKING VED FORSØGET 
Vi finder først vores forhold mellem tørvægt og vådvægt (udfra sediment sigtet til 1000µm)og 
bruger dette til at bestemme vægten af vådt sediment der skal bruges til forsøget, for at opnå 
den ønskede koncentration af kobber heri. 
Bestemmelse af tørvægt/vådvægtsforhold for sediment sigtet til 500µm   
Vådvægt a b b-a 
 Vægt af foliebakke 
uden sediment 
Vægt af foliebakke 
med sediment 
Vægt af vådt 
sediment 
1 1,179g 2,620g 1,441 
2 1,176g 2,367g 1,191 
3 1,184g 2,784g 1,600 
4 1,181g 2,561g 1,380 
5 1,181g 2,356g 1,175 
 
Tør vægt c c-a (c-a) /(b-a) 
 Vægt af foliebakke 
med tørt sediment 
Vægt af tørt sediment Tørvægt/vådvægts-
forhold 
1 2,235 1,056 0,73 
2 2,034 0,858 0,72 
3 2,354 1,170 0,73 
4 2,186 1,005 0,73 
5 2,045 0,864 0,74 
                           
Gennemsnit:0,73 
Vores forhold mellem dw/ww = 0,73   
1000𝑔 𝑑𝑤
0,73
= 1369,866 𝑔  
Så i alt skal vi bruge/afmåle 1369,86 g ≈ 1370 g ww sediment. Vi vil have en koncentration på 
250µg = 0,25 mg kobber pr. gram dw sediment, med 100 g dw sediment pr. orm. 
250µg ∙ 100 g dw = 25 mg Cu til 100 g dw 
Det nævnes at vi ikke beregnede dw/ww forholdet af sediment sigtet til 500µm inden spiking. 
Dette gjorde vi efterfølgende og fik at forholdet mellem dw/ww 500µm = 0,77. Altså er denne 
værdi lidt højere end hvad vi har taget udgangspunkt i for vores beregninger. 
 
Spiking med kobber på ionform:  
Vi laver først en stamopløsning, som vi blander i vores sediment, for at spike sedimentet med 
kobberioner. Stamopløsningen laves ud fra saltet CuCl2∙2H2O og HCl – på den måde får vi opløst 
saltet og kobberet kommer på ionform Cu2+. 
Vores udgangspunkt for spinkingen er: 
1 𝑔 𝐶𝑢𝐶𝑙2 ∙ 2𝐻2𝑂 tilsættes 10 𝑚𝐿 0,5 𝑀 𝐻𝐶𝑙  
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Vi bestemmer nu, hvor meget kobber der er i 𝐶𝑢𝐶𝑙2 ∙ 2𝐻2𝑂: 
𝑀 𝐶𝑢𝐶𝑙2 ∙ 2𝐻2𝑂 
𝑀(𝐶𝑢)
=
170,48𝑔/𝑚𝑜𝑙
63,546𝑔/𝑚𝑜𝑙
= 2,682 
1 𝑔 𝐶𝑢𝐶𝑙2 ∗ 2𝐻2𝑂
2,682 (𝑓𝑜𝑟𝑕𝑜𝑙𝑑)
= 0,3727 𝑔 𝐶𝑢 𝑝𝑟. 10 𝑚𝐿 𝐻𝐶𝑙 
Pr. mL HCl har vi:  
0,3727𝑔 𝐶𝑢
10 𝑚𝐿 𝐻𝐶𝑙
= 0,03727𝑔 𝐶𝑢 
For at få det i mg:   
0,03727*1000= 37,27 mg Cu pr. mL HCl 
1g CuCl2 afvejes og hældes gennem tragten op i en 10 mL målekolbe. Tragten og vejebåden 
skylles med 0,5M HCl ned i kolben. Herefter fyldes der 0,5M HCl i 10 mL målekolben, op til 
mærket. En prop sættes på og kolben vendes, til alt CuCl2 er opløst. Opløsningen sættes på køl 
ved 5 °C. 
Til 100 g dw sediment skal vi af denne stamopløsning bruge: 
25
𝑚𝑔
100𝑔𝑑𝑤
37,27
𝑚𝑔
𝑚𝑙
=
0,6707 𝑚𝐿(𝐶𝑢𝐶𝑙2 ∙ 2𝐻2𝑂) 
100𝑔𝑑𝑤
  
Da vi har 10 orme skal vi altså afmåle: 
0,6707 mL ∙10 = 6,7 mL stamopløsning til 1000 g dw sediment 
 
Spiking med kobber på partikelform (Cu2O): 
Cu2O skal tilsættes direkte i sedimentet (uden opløsningsmiddel). Den Cu2O vi bruger er 98 % ren 
partikelform. 
Beregninger: 
Vi bestemmer nu, hvor stor en del, kobber udgør af Cu2O: 
143,092 𝑔/𝑚𝑜𝑙
127,0,92 𝑔/𝑚𝑜𝑙
= 1,125 
Til 1000g dw sediment, skal der være (0,25 mg * 100 g dw sediment)= 250 mg Cu til sediment til 
hele gruppen. Derfor skal vi til 1000 g dw sediment bruge: 250mg * 1,125(forhold) = 281,47mg 
Cu2O (0,281g). Da den Cu2O vi anvender, er 98 % ren, bestemmer vi nu, hvor meget mere Cu2O vi 
skal bruge, for at have 100 %. 
 
281,47𝑚𝑔𝐶𝑢2 𝑂
100
∗ 2 = 5,6294𝑚𝑔 𝐶𝑢2𝑂 
 
Det vil sige at vi får 100 % Cu2O af stoffet, hvis vi bruger: 281,47 + 5,6294 = 287,0994 mg Cu2O 
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APPENDIKS 3- AFVEJNING OG PULJEINDDELING AF ORME 
Puljeinddelingen af ormene blev foretaget således at mængden af store og små orme blev 
ligeligt fordelt, således at udgangspunktet for hver pulje er det samme. 
ION – Cu2+ PARTIKEL - Cu2O KONTROL 
Pulje 1: Vægt t0: 
 
Pulje 1: Vægt t0: 
 
Pulje 1: Vægt t0: 
1.1 2,244 
 
1.1 2,856 
 
1.1 2,438 
1.2 3,07 
 
1.2 2,957 
 
1.2 3,471 
1.3 3,704 
 
1.3 4,122 
 
1.3 3,714 
        Pulje 2: Vægt t0: 
 
Pulje 2: Vægt t0: 
 
Pulje 2: Vægt t0: 
2.1 1,689 
 
2.1 1,842 
 
2.1 1,791 
2.2 2,897 
 
2.2 3,255 
 
2.2 2,958 
2.3 3,709 
 
2.3 3,513 
 
2.3 4,709 
        Pulje 3: Vægt t0: 
 
Pulje 3: Vægt t0: 
 
Pulje 3: Vægt t0: 
3.1 1,416 
 
3.1 1,713 
 
3.1 2,269 
3.2 2,999 
 
3.2 3,041 
 
3.2 3,303 
3.3 2,832 
 
3.3 3,808 
 
3.3 6,196 
        Back-up: Vægt t0: 
 
Back-up: Vægt t0: 
 
Back-up: Vægt t0: 
  4,694 
 
  4,156 
 
  4,023 
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APPENDIKS 4 - BEREGNINGER AF ORGANISK INDHOLD 
Organisk indhold ved sediment sigtet til 500 µm (anvendt til forsøget) 
𝑜𝑟𝑔𝑎𝑛𝑖𝑠𝑘 𝑖𝑛𝑑𝑕𝑜𝑙𝑑 =  
𝑚𝑢𝑓𝑓𝑒𝑙𝑣æ𝑔𝑡 − 𝑑𝑤
𝑚𝑢𝑓𝑓𝑒𝑙𝑣æ𝑔𝑡
∗ 100% 
Organisk indhold, som vi beregnede for det sediment vi brugte til at spike: 
Replikat dw g muffelvægt g Organisk 
indhold % 
1 2,778 2,754 0,879 
2 3,159 3,129 0,961 
3 3,221 3,190 0,969 
4 2,545 2,522 0,908 
5 2,611 2,590 0,819 
Gennemsnit     0,907 
 
Organisk indhold, som vi beregnede inden vi startede eksponeringsforsøget: 
Replikat 1 2 3 4 5 
Organisk 
indhold % 
0,9541 0,4530 0,6220 0,4590 0,1810 
Gennemsnit % 0,5338 
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APPENDIKS 5 - AAS-METODE, OPLUKNING AF PRØVER TIL FLAMMEOVN 
Følgende vejledning er udleveret af laborant Anne-Grete Winding. 
 
DS/EN ISO 15587-2: Water quality – Digestion for the determination of selected elements in 
water (and modified for tissue/sediment) using volumetric flask. 
Part 2: Nitric acid digestion 
Summary of the method: 
Reagents: 
5.2 Nitric acid, concentrated, 65 % or 69 % 
 
Apparatus:  Milestone furnace 
Equipment:  Carefully acid-wash digestion equipment in contact with the 
digestion solution and volumetric ware. Glass equipment is to be preferred due to 
the adhesion of silver to plastic. 
Sampling: The tissue and the sediment has to be freeze-dried before preparation for AAS.  
The water can be used without further treatment. If necessary the water can be 
frozen until it allows for the procedures to be completed the same day.   
 
NB!! And now is the time for protective screen, rubber apron, gloves and over sleeves to wear 
during the next steps. 
Preparation of water:  
1. Add 25.0 ml ±0.1 ml of test water into the digestion vessel (Weflon tube with lid)  
2. Add 6.25 ± ml of nitric acid (5.2) 
3. Swirl and allow the mixture to stand until any visible reaction has stopped. Then cap the 
vessel 
4. Place on the Weflon tube the protection shield, the adapter plate and the special spring  
5. Introduce the vessels vertically into one of the numbered niches of the six-position rotor body  
6. Then tighten the HTC screw in the upper part of the rotor body using the Tension Wrench, 
till you hear a clicking sound informing that the vessel is blocked inside its niche. Place the 
ring around the rotor to secure the vessels. 
7. The rotor unit is now ready for being placed in the microwave cavity of the Milestone unit 
Preparation of tissue/sediment: 
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1. Weigh out approximately 0.3000 g of freeze-dried tissue/sediment or as much as possible 
to the digestion vessel (Weflon tube with lid). The exact weight is noted.  
2. Add 6.25 ± ml of milliQwater and 6.25 ± ml of nitric acid (5.2) 
3. Swirl and allow the mixture to stand until any visible reaction has stopped. Then cap the 
vessel 
4. Place on the Weflon tube the protection shield, the adapter plate and the special spring  
5. Introduce the vessels vertically into one of the numbered niches of the six-position rotor 
body  
6. Then tighten the HTC screw in the upper part of the rotor body using the Tension Wrench, 
till you hear a clicking sound informing that the vessel is blocked inside its niche. Place the 
ring around the rotor to secure the vessels. 
7. The rotor unit is now ready for being placed in the microwave cavity of the Milestone unit 
Operating procedure: 
8. The program suitable for digestion is started, normally program no. 8. Press: Start – Start. 
Program 8 will appear. Press start. The intervals are: 
 Step 1:  6 min 250W 
 Step 2: 6 min 400W 
 Step 3: 6 min 650W 
 Step 4: 6 min 250W 
 Ventilation 5 min 
Cooling down: 
9. Once the digestion program is completed, very high temperature and pressure are 
reached inside the vessels. It is therefore necessary to cool down the rotor before opening 
the vessels.  
 Place the rotor in the cooling system in the fume-hood and let the water flow for 
approximately 20 minutes.  
Uncapping the vessels: 
10. The rotor is dripped off before placing it on the workstation. Carefully loosen the screws 
in the upper part of the rotor body using the Tension wrench and wait till the pressure is 
completely released 
11. Remove the external protection ring; take the vessels out of the rotor body one 
by one. 
12. Uncap the vessel – there might some fume evaporation, so the protection window of the 
fume-hood has to be as low as possible.  
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Preparing the filters: 
13. While the operating procedure is running, wash the filters once with diluted nitric acid 
(1:1) and 3-4 times with milliQwater. The filters have to be wet when the sample is filtered. 
Preparing the samples: 
14. The sample in the Weflon tubes is transferred through the filter into an acid washed 100 
ml volumetric flask. The tube and the filter is washed with milliQwater into the flask and 
filled to the mark. Now the sample is ready for AAS-measuring. 
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APPENDIKS 6 - AAS-METODE, OPLUKNING AF PRØVER TIL GRAFITOVN 
Følgende vejledning er udleveret af laborant Anne-Grete Winding. 
DS/EN ISO 15587-2: Water quality – Digestion for the determination of selected elements in 
water (and modified for tissue/sediment) using volumetric flask. 
Part 2: Nitric acid digestion 
Summary of the method: 
Reagents: 
5.3 Nitric acid, concentrated, 65 % or 69 % 
 
Apparatus:  Milestone furnace 
Equipment:  Carefully acid-wash digestion equipment in contact with the 
digestion solution and volumetric ware. Glass equipment is to be preferred due to 
the adhesion of silver to plastic. 
Sampling: The tissue and the sediment has to be freeze-dried before preparation for AAS.  
The water can be used without further treatment. If necessary the water can be 
frozen until it allows for the procedures to be completed the same day.   
 
NB!! And now is the time for protective screen, rubber apron, gloves and over sleeves to wear 
during the next steps. 
Preparation of water:  
1. Add 25.0 ml ±0.1 ml of test water into the digestion vessel (Weflon tube with lid)  
2. Add 6.25 ± ml of nitric acid (5.2) 
3. Swirl and allow the mixture to stand until any visible reaction has stopped. Then cap the 
vessel 
4. Place on the Weflon tube the protection shield, the adapter plate and the special spring  
5. Introduce the vessels vertically into one of the numbered niches of the six-position rotor body  
6. Then tighten the HTC screw in the upper part of the rotor body using the Tension Wrench, 
till you hear a clicking sound informing that the vessel is blocked inside its niche. Place the 
ring around the rotor to secure the vessels. 
7. The rotor unit is now ready for being placed in the microwave cavity of the Milestone unit 
Preparation of tissue/sediment: 
1. Weigh out approximately 0.3000 g of freeze-dried tissue/sediment or as much as possible to 
the digestion vessel (Weflon tube with lid). The exact weight is noted.  
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2. Add 6.25 ± ml of milliQwater and 6.25 ± ml of nitric acid (5.2) 
3. Swirl and allow the mixture to stand until any visible reaction has stopped. Then cap the 
vessel 
4. Place on the Weflon tube the protection shield, the adapter plate and the special spring  
5. Introduce the vessels vertically into one of the numbered niches of the six-position rotor body  
6. Then tighten the HTC screw in the upper part of the rotor body using the Tension Wrench, till 
you hear a clicking sound informing that the vessel is blocked inside its niche. Place the ring 
around the rotor to secure the vessels. 
7. The rotor unit is now ready for being placed in the microwave cavity of the Milestone unit 
Operating procedure: 
8. The program suitable for digestion is started, normally program no. 8. Press: Start – Start. 
Program 8 will appear. Press start. The intervals are: 
 Step 1:  6 min 250W 
 Step 2: 6 min 400W 
 Step 3: 6 min 650W 
 Step 4: 6 min 250W 
 Ventilation 5 min 
Cooling down: 
9. Once the digestion program is completed, very high temperature and pressure are reached 
inside the vessels. It is therefore necessary to cool down the rotor before opening the vessels.  
Place the rotor in the cooling system in the fume-hood and let the water flow for approximately 
20 minutes.  
Uncapping the vessels: 
10. The rotor is dripped off before placing it on the workstation. Carefully loosen the screws in 
the upper part of the rotor body using the Tension wrench and wait till the pressure is 
completely released 
11. Remove the external protection ring; take the vessels out of the rotor body one by one. 
12. Uncap the vessel – there might some fume evaporation, so the protection window of the 
fume-hood has to be as low as possible.  
Preparing the filters: 
13. While the operating procedure is running, wash the filters once with diluted nitric acid (1:1) 
and 3-4 times with milliQwater. The filters have to be wet when the sample is filtered. 
Preparing the samples: 
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14. The sample in the Weflon tubes is transferred through the filter into an acid washed 100 ml 
volumetric flask. The tube and the filter is washed with milliQwater into the flask and filled to 
the mark. Now the sample is ready for AAS-measuring. 
